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 ABSTRACT 
 
Phosphorus (P) is considered as the most frequently limiting factor for phytoplankton 
growth in freshwater environments. One of the ways, how to solve the lack of P in algae 
and cyanobacteria, is the production of extracellular phosphatases. Extracellular 
phosphatase activity (PA) of phytoplankton at the single cell level was investigated in three 
acidified mountain lakes – Čertovo, Prášilské and Plešné in the Bohemian Forest (Czech 
Republic) from May to September 2007. PA of phytoplankton was detected directly at the 
site of enzyme activity using the fluorescence labelled enzyme activity technique (FLEA) 
and epifluorescence microscopy. The FLEA technique is based on colourless substrate 
ELF phosphate (ELFP) that is converted by enzymatic hydrolysis to the insoluble 
fluorescent product ELF alcohol (ELFA), which marks the site of PA. 
This thesis is divided into two parts. The first part (in Czech) is aimed at a general 
comparison of PA of phytoplankton in the three Bohemian Forest lakes. PA was 
characteristic for dinoflagellates Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. 
and Peridinium umbonatum that were ELFA labelled in all lakes almost during the whole 
season. Other species (e.g. Carteria sp., Chlorogonium fusiforme or Synura sp.) were 
active either in only one of lakes or in some samples. PA was also detected in two 
(potentially) mixotrophic genera – Cryptomonas and Dinobryon. The proportion of ELFA 
labelled species to the total phytoplankton biomass was very high in Čertovo and Prášilské 
lakes owing to the dominance of dinoflagellates. On the other hand, this proportion was 
rather low in Plešné Lake due to dominance of mostly non-active species Monoraphidium 
dybowskii. 
The second part (in English) explores the seasonal development of species-specific PA 
in the three dominant dinoflagellates – Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. 
and Peridinium umbonatum and the influence of selected lake water characteristics on PA 
in these species. High seasonal, inter-lake and interspecific variability of PA indicated 
different strategies of these species how to cope with the lack of P, and reflected 
differences in the acidification status of the lakes. The redundancy analysis (RDA) 
identified the concentration of total aluminium as the factor explaining the best the 
variability in species specific PA.  
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1. ÚVOD 
 
Šumavská ledovcová jezera představují unikátní přírodní vodní ekosystémy výjimečné 
vzácnými druhy a specifickými biologickými společenstvy. Přestože jezera leží 
v přírodních rezervacích a jsou chráněna před přímým narušováním člověkem, byla 
výrazně ovlivněna antropogenní acidifikací. Vlivem acidifikace došlo ke zvýšení 
koncentrací hliníku v jezerní vodě a tím pravděpodobně následně ke snížení dostupných 
forem fosforu (Fott et al., 1994; Kopáček et al., 2000). Všechny organismy vyžadují fosfor 
(P) za účelem růstu a k energetickému transportu (Benitez-Nelson, 2000). Pro řasy a sinice 
bývá nejčastějším limitujícím prvkem v prostředí právě P a dostupnost živin je považována 
za klíčový faktor regulující druhovou diverzitu (Berman, 1970). Schopnost zjistit, jak je 
růst a metabolismus řas ovlivněn dostupností živin je velice důležitý pro pochopení 
ekologie fytoplanktonu a účely vodního managementu. Ačkoli je P ve vodě přítomen 
v mnoha formách, pouze ortofosfát (Pi) je považován za jedinou přímo dostupnou formu 
fosforu přijímanou řasami (Taft et al., 1977; Wynne, 1981). Ve sladkovodních 
ekosystémech k vyčerpání P dochází periodicky v epilimniu jako následek růstu 
fytoplanktonu. Navzdory tomu, mnoho druhů fytoplanktonu je schopno růst i při 
nedostatku P (Wetzel, 1983). Jedním z možných způsobů, kterým fytoplankton může 
překonat limitaci P je produkce extracelulárních fosfatáz.  
Extracelulární fosfatázy jsou enzymy, které katalyzují uvolňování ortofosfátu 
z různých rozpuštěných organických částic a mohou být produkovány jak v alkalických tak 
acidifikovaných vodách (Jansson, 1988). Tato adaptace fytoplanktonu umožňuje přežívat 
a růst i při zhoršených podmínkách prostředí. Produkce extracelulárních fosfatáz je odlišná 
mezi jednotlivými druhy, skupinami a dokonce i populacemi jednoho druhu řas. Je závislá 
na aktuální koncentraci substrátu, fyziologickém stavu daného druhu a mnoha dalších 
faktorech. 
Pro stanovení aktivity extracelulárních fosfatáz byla v této práci použita technika 
FLEA (Fluorescence Labelled Enzyme Activity), která se jeví jako velmi účinný nástroj 
pro detekci a přímou lokalizaci fosfatázové aktivity na úrovni jednotlivých buněk. Je 
založena na použití umělého rozpustného substrátu, který se v přítomnosti enzymu přemění 
v nerozpustnou formu a vytváří v místech fosfatázové aktivity fluorescentní sraženiny, 
které jsou pak viditelné v epifluorescenčním mikroskopu (González-Gil et al., 1998; 
Štrojsová et Vrba, 2006). 
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Předkládaná diplomová práce se zabývá srovnáním fosfatázové aktivity 
fytoplanktonu ve třech šumavských jezerech - Čertově, Prášilském a Plešném. Tato jezera 
byla vybrána, protože se vzájemně liší stupněm acidifikace a dostupností živin (Vrba et al., 
2006). Zároveň jsou ale stejného původu a vyskytují se v nich přibližně stejné druhy 
fytoplanktonu, což umožnilo porovnat tyto druhy z hlediska fosfatázové aktivity mezi 
sebou. Tato práce je rozdělena do dvou částí. Cílem první (české) části je především 
kvalitativní porovnání produkce extracelulárních fosfatáz u jednotlivých druhů 
fytoplanktonu třech šumavských jezer během sezóny 2007 a také porovnání podílu 
aktivních druhů na celkové biomase. Cílem druhé (anglické) části je detailní kvantitativní 
srovnání fosfatázové aktivity a sledování jejího sezónního vývoje u tří druhů obrněnek 
(Dinophyceae) - Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. a Peridinium umbonatum,    
a to z toho důvodu, že tyto druhy patří k dominantním druhům ve všech třech zkoumaných 
jezerech a vyskytovaly se zde v průběhu téměř celé sezóny. Snahou bylo zjistit, zda se 
fosfatázová aktivita stejných druhů fytoplanktonu liší při různých podmínkách prostředí, 
například v gradientu hliníku, jehož vysoká koncentrace negativně ovlivňuje produkci 
extracelulárních fosfatáz. 
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2. TEORETICKÁ ČÁST 
 
2.1 Fosfor v acidifikovaných jezerech 
 
Přítomnost nebo absence jednotlivých druhů řas a sinic ve fytoplanktonu může být určena 
aktuální dostupností živin (Sommer, 1993). P jako jeden z biogenních prvků je ve srovnání 
s ostatními výjimečný tím, že je často limitujícím prvkem prostředí ve vodních 
ekosystémech. Žádnému jinému prvku sladkých vod nebylo dosud věnováno tolik 
pozornosti jako právě P. Zájem o P vychází z jeho významné role v metabolismu a také 
z jeho relativně malého množství, které je dostupné ve vodním prostředí (Wetzel, 1983). 
Produktivita jezer mírného pásu je obecně limitována dostupností P. Redukce v přísunu     
P z vnitřních nebo vnějších zdrojů, stejně jako snížení dostupnosti P pro fytoplankton, 
může snížit produktivitu těchto jezer. Cyklus P je ovlivněn řadou faktorů a v mnoha 
případech může dojít k jeho narušení. Jedním z faktorů, který významně ovlivňuje cyklus 
P je acidifikace (Kopáček et al., 2001a). 
Acidifikace povrchových vod je komplex procesů, který mění původní chemismus 
a biologii vod v mnoha ohledech (Schindler, 1988). Během posledních tří desetiletí byla 
acidifikovaná jezera intenzivně zkoumána a experimentálně testována. Mezi jezera, která 
byla v minulosti silně postižena acidifikací patří i šumavská ledovcová jezera. Acidifikace 
u těchto jezer vyvrcholila na konci 80. let minulého století a od této doby dochází              
k zotavování jezer v důsledku značné redukce emisí atmosférických polutantů (síry            
a dusíku) v celé střední Evropě (Kopáček et al, 2001b; Kopáček et al., 2002). V důsledku 
antropogenní acidifikace došlo během 20. století k vyhynutí ryb ve všech jezerech              
a k výraznému poklesu počtu druhů zooplanktonu a bentosu. Proto je dnes pro pelagiál 
šumavských jezer typická dominance mikroorganismů.  Pelagické populace korýšů 
Daphnia longispina a Cyclops abyssorum přežily pouze v Prášilském jezeře (Fott et al., 
1994; Vrba et al., 2003a). Vlivem acidifikace došlo také k výraznému poklesu pH. Mezi 
procesy vedoucí k sedimentaci a následnému odstranění fosforu z vodního sloupce patří 
sorpce ortofosfátů na anorganické částice (koloidy, jíly a minerály) železa, hliníku nebo 
vápníku a na huminové látky (Ulrich et Pöthig, 2000). Jezera s nízkými koncentracemi 
fosforu můžeme zařadit mezi oligotrofní až ultraoligotrofní.  
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Oligotrofizace je chápána jako pokles zásoby a dostupnosti živin (Olsson                
et Pettersson, 1993). Pozorování oligotrofizace a poklesu koncentrace fosforu 
v acidifikovaných jezerech vedlo k domněnce, že oligotrofizace vyplývá z acidifikace. 
Touto hypotézou se podrobně zabývali Olsson et Pettersson (1993). Acidifikovaná jezera 
se většinou vyskytují v povodí s půdami citlivými k acidifikaci. Proto ani podzemní voda  
a voda, která přichází ze zvětralých půd není obohacená živinami. Mnoho acidifikovaných 
jezer mohlo být proto oligotrofních ještě před začátkem acidifikace (Olsson et Pettersson, 
1993). Jansson (1986) navrhl, že nejdůležitějším procesem, který vede k oligotrofizaci je 
zachytávání fosforu v povodí. Půda v povodí acidifikovaných jezer slouží jako účinná past 
pro zadržování fosforu. A to především důsledkem zvýšené hladiny rozpuštěného hliníku 
v půdách, který dokáže efektivně vázat fosfor. Pozorování několika jezer na východním 
pobřeží Švédska vedlo některé autory k závěru, že pokles koncentrace fosforu jako 
limitující živiny pro fytoplankton je primárně způsobena právě acidifikací (Jansson, 1986). 
Možným mechanismem oligotrofizace při nízkém pH může být inhibice fixace dusíku, 
klesající mineralizace organického materiálu a především srážení fosforu v komplexy 
s těžkými kovy (Hörnström, 1973, podle Olsson et Pettersson, 1993). Zatím však nebylo 
prokázáno, že vnitřní cyklus fosforu je narušen acidifikací (Olsson et Pettersson, 1993), 
s výjimkou experimentu Nalewajka a Paula (1985), kteří pozorovali významné snížení 
rychlosti fotosyntézy a dostupnosti fosforu ve vodách bohatých na Al při pH 5–7. Pokud se 
budeme zabývat oligotrofizací z hlediska koncentrace celkového fosforu, bude jen stěží 
možné prokázat nějakou oligotrofizaci (při pH 4,5–5,5). Jestliže se ale na proces 
oligotrofizace jako důsledek acidifikace podíváme pouze z hlediska biomasy fytoplanktonu 
nebo koncentrace chlorofylu a, pak byl tento proces v některých případech pozorován 
(Olsson et Pettersson, 1993; Vrba et al., 2006). 
 
 
2.2 Vliv hliníku na dostupnost fosforu 
 
Vrba et al. (2006) předpokládají, že hlavním činitelem, který může řídit dostupnost P 
a strukturu potravních řetězců v acidifikovaných jezerech je Al. Se snižujícím se pH 
dochází ke změnám ve speciaci různých forem hliníku, které negativně ovlivňují 
dostupnost fosforu pro planktonní organismy. Důsledkem vyluhování Al může docházet 
k imobilizaci P v povodí a tím ke stále se zvyšující limitaci P v jezerech (Jansson et al., 
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1986). Ve studiích z předešlých let byl v hypolimniu všech šumavských jezer pozorován 
výrazný kyslíkový deficit způsobený disimilačními redukčními procesy nade dnem. Tyto 
procesy, které jsou známy především z eutrofních jezer, vedou k dalším změnám 
v chemickém složení vody. Koncentrace NO3– a SO42– se snižují, zatímco koncentrace 
NH4+ a Fe vzrůstají uvolňováním ze sedimentů. Tím dochází k vytváření alkalinity ve vodě 
nade dnem. Odlišností od tohoto obecného modelu byly v acidifikovaných šumavských 
jezerech zvýšené koncentrace partikulovaného hliníku (Alpart) nad sedimenty a velmi nízké 
hodnoty rozpuštěného reaktivního fosforu u dna (často pod detekčním limitem) (Kopáček 
et al., 2001a). V důsledku anoxie v hypolimniu, kde je adsorpční kapacita sedimentů 
výrazně snížena, dochází za normálních podmínek k uvolňování fosforu, když iont Fe3+ je 
redukován na Fe2+ (Ulrich et Pöthig, 2000). Rozpuštěný reaktivní fosfor přitom obvykle 
dosahuje v neacidifikovaných mesotrofních jezerech v anoxickém hypolimniu desítek až 
stovek µmol.l–1 v důsledku uvolňování ortofosfátů z železitých oxyhydroxidů (Wetzel, 
1983). Většina fosforu z celkového množství v jezerech byla přítomna v partikulované 
formě. Přítomnost partikulovaného fosforu a absence rozpuštěného reaktivního fosforu ve 
vodě nad sedimenty během anoxie je důkazem existence redoxně nezávislých fosfor 
vázajících částic ve vodním sloupci a v sedimentech, což je charakteristické pro jezera 
postižená acidifikací (Kopáček et al., 2001a). Pro jezera s vyčerpaným uhličitanovým 
pufračním systémem je typické zvyšování pH nade dnem vlivem disimilačních redukčních 
procesů síranů a dusičnanů, narozdíl od neacidifikovaných jezer, kde se pH v hypolimniu 
během anoxie obvykle snižuje. Vlivem vnitřních biochemických procesů redukce nitrátů   
a sulfátů v šumavských jezerech dochází ke značnému rozvoji pH gradientu mezi jezery    
a jejich přítoky (Kopáček et al., 2000). Vznik tohoto gradientu je klíčovým faktorem, který 
má vliv na speciaci hliníku. Stejně tak jako hydrogenuhličitan reguluje pufrační systém při 
vyšších hodnotách pH, při nízkém pH může dominovat pufračnímu systému hliník, kdy už 
nedochází k dalšímu uvolňování vodíkových kationů. pH se tak udržuje na stabilně 
nízkých hodnotách. Tímto procesem pak narůstá v acidifikovaných povrchových vodách 
obsah hliníkových iontů (Driscoll, 1985). 
V kyselých vodách se zvýšenými koncentracemi Al dochází k odstranění 
rozpuštěného P z vodního sloupce (Driscoll, 1985). S rostoucí alkalinitou v jezerech roste 
také pH, čímž dochází k posunu v rovnováze koncentrace iontového hliníku (Ali) směrem 
k partikulované formě (Alpart). Iontová forma hliníku, která je ve vyšším množství 
přítomna v kyselých přítocích, je hydrolyzována v méně kyselé vodě v jezerech, což vede 
ke vzniku partikulovaného hliníku ve formě hliníkových oxyhydroxidů (Kopáček et al., 
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2001a). Srážení hliníku probíhá především na rozhraní sediment-voda nebo pod ním, 
protože se zde vytváří alkalinita redukcí nitrátů a sulfátů a tím roste pH (Ulrich et Pöthig, 
2000). Koloidní vločky hliníkových oxyhydroxidů  mají velký specifický povrch a silně 
váží ortofosfáty, které jsou uvolňovány z organických sedimentů disimilačními procesy      
a následně odstraňovány z kapalné fáze adsorpcí na Alpart a vyvazovány do sedimentů 
(Kopáček et al., 2000). Tímto procesem mohou být vysvětleny nedetekovatelné hodnoty  
rozpuštěného reaktivního fosforu během stavu anoxie, ale zvýšené hypolimnetické 
koncentrace TP. Precipitace hliníku s fosfáty je nejvíce efektivní při pH 5–6, proto může 
k těmto procesům docházet mimo jiné i na počátku acidifikace (Jansson et al., 1986). 
Partikulované formy hliníku navíc také ovlivňují transport ortofosfátů ze sedimentů. 
Usazováním hlinitých oxyhydroxidů na dně se zvyšuje jejich koncentrace v sedimentech   
a dochází k redukci relativního množství ortofosfátů vázaných v hydroxidech železa.        
Po sedimentaci pak Alpart mění sorpční vlastnosti sedimentů a brání uvolňování fosforu    
ze sedimentů zpět do vodního sloupce v období anoxie (Kopáček et al., 2000), díky tomu, 
že partikulovaný hliník není citlivý k redoxním změnám. Ke třem hlavním účinkům Al na 
planktonní strukturu a dynamiku ekosystému patří: přímá toxicita Al na vodní organismy, 
inhibice extracelulárních fosfatáz Ali a inaktivace fosforu Alpart. Toxicita jednotlivých 
druhů Al ve vodním prostředí hraje důležitou roli v utváření aktuální potravní struktury 
v šumavských jezerech. Během acidifikace toxicitou hliníku nejvíce utrpěly ryby 
a zooplanktonní korýši, u kterých došlo k vyhynutí (Vrba et al., 2006). Ne všechna 
šumavská jezera ale byla postižena stejně. Některé druhy zooplanktonu přežily v méně 
toxické vodě v Prášilském jezeře, které má nejnižší terestrický přísun Al (Fott et al., 1994).  
Kromě vyhynutí ryb a zooplanktonu byla pravděpodobně také ovlivněna struktura 
fytoplanktonu. Bohužel však nemáme s výjimkou Černého jezera k dispozici studie 
umožňující srovnání předacidifikačního a současného stavu (Nedbalová et al., 2006). 
V důsledku zvýšené mobilizace Al při hodnotách pH menších než 5,5, kdy se snižuje 
množství dostupného fosforu, obecně dochází k drastickému poklesu počtu druhů 
fytoplanktonu (Almer et al., 1978). Přítomnost určitých druhů řas v acidifikovaných 
jezerech je určena jejich fyziologickou schopností odolávat nízkému pH nebo změnám 
souvisejícími s pH (Findlay et al., 1999). Jednotlivé druhy řas si vyvinuly různé 
mechanismy, které jim napomáhají překonávat nedostatek P ve vodním prostředí. Mezi 
tyto mechanismy můžeme zařadit snížení metabolismu na minimální hodnoty, vytváření 
zásob např. ve formě polyfosfátových granulí, zvýšení afinity k substrátu, mixotrofii nebo 
produkci extracelulárních fosfatáz.  
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2.3 Extracelulární fosfatázy 
 
Hydrolytické enzymy produkované mikroorganismy degradující partikulované                  
a rozpuštěné organické látky hrají klíčovou roli v koloběhu živin ve sladkých vodách. 
Dostupnost živin je považována za rozhodující faktor regulující druhovou diverzitu. 
Jestliže dojde k vyčerpání intracelulární zásoby živin, rychlost růstu je řízena dodáváním 
limitující živiny z externích zdrojů. Během období intenzivního růstu fytoplanktonu 
dochází často k vyčerpání rozpustných anorganických živin, které se pak stávají limitující. 
Pro řasy a sinice je nejběžnější limitující živinou právě P, ačkoliv jejich požadavek na P je 
relativně malý. Většina z celkového množství P přítomného ve vodě je přítomna ve formě 
živých nebo mrtvých částic. Rozpuštěný P se vyskytuje buď jako anorganický fosfát nebo 
jako rozpuštěný organický P. Koncentrace celkového rozpuštěného P může být relativně 
vysoká, ale řasy a sinice jsou ve větším množství schopny přijímat pouze rozpuštěný 
ortofosfát (Pi).  
Ortofosfát je forma fosforu, na kterou je pohlíženo jako na přímo dostupnou           
a rychle asimilovatelnou řasami a bakteriemi, ale jeho koncentrace jsou často nedostatečné. 
Proto je považován za nejvíce limitující živinu metabolismu a růstu autotrofních 
mikroorganismů ve sladkých vodách. Většina P se vyskytuje ve vodě v organických 
sloučeninách, ale řasy a sinice neumí tyto sloučeniny přímo přijímat do svých buněk. 
Působením extracelulárních fosfatáz dochází k rozštěpení těchto polymerů a k uvolnění Pi. 
Extracelulární fosfatázy totiž katalyzují hydrolýzu esterové vazby a uvolňování ortofosfátu 
z organických fosfátů, který se tak stává dostupným pro fytoplankton (Jansson et al., 
1988). Tímto způsobem dokáží některé řasy a sinice překonávat nedostatek Pi v prostředí.  
Extracelulární fosfatázy jsou enzymy lokalizované a syntetizované buď na 
buněčném povrchu sinic a řas nebo jsou přítomné jako rozpuštěné enzymy, které se         
do prostředí dostávají autolýzou nebo exkrecí řas, bakterií, zooplanktonu a prvoků 
(Jansson et al., 1988). Syntéza extracelulárních fosfatáz je regulována jak vnitřní zásobou 
P, tak vnější koncentrací Pi. Koncentrace Pi je ve sladkých vodách vysoce variabilní           
a lokálně může klesat až k nanomolárním hodnotám. Řasy adaptované k těmto fluktuacím 
jsou schopny uskladňovat P ve formě polyfosfátů nebo zvyšují transport Pi přes stěnu 
jejich buněk nebo obojí. Fosfatázová aktivita je závislá na typu a koncentraci substrátu, 
teplotě, iontové síle, pH  a přítomnosti kovových iontů. Fosfátázy lze také rozlišit podle 
jejich odlišné afinity k substrátu a rozdílného pH optima. Alkalická fosfatáza má pH 
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optimum vyšší než 7, obvykle mezi pH 9 a 10, zatímco kyselá fosfatáza má nejvyšší 
aktivitu při pH nižším než 7, obecně při pH 4 až 6 (Jansson et al, 1988). Aktivita 
extracelulárních fosfatáz může velmi dobře informovat o zásobách živin fytoplanktonu. 
Proto byla v minulosti aktivita fosfatáz navržena jako vhodný indikátor nedostatku            
P v mořském i sladkovodním prostředí (Li et al., 1998). V každém případě nízké hodnoty 
fosfatázové aktivity jsou spojovány s vysokými koncentracemi P, zatímco vysoké hodnoty 
fosfatázové aktivity jsou zaznamenány v případě, že koncentrace P je extrémně nízká 
(Gage et Gorham, 1985). Kromě externí koncentrace Pi jsou dalšími regulujícími faktory 
fosfatázové aktivity fytoplanktonu: vnitřní poměr N:P, individuální požadavek                  
P příslušného organismu, alometrické faktory jako poměr plochy povrchu a objemu buňky 
(Hernández et al., 1999), a sezónní aspekty, např. studie provedená v norském fjordu 
zabývající se limitací P a N ukázala, že limitace N se vyskytovala během jarního rozvoje 
rozsivek a limitace P se objevila v období dominance obrněnek v pozdním létě (Hoppe, 
2003). Aktivita extracelulárních fosfatáz může být inhibována také UV-B zářením, které 
pravděpodobně způsobuje fotodegradaci rozpuštěných enzymů a enzymů vázaných na 
buňky. UV-B záření tím pádem ovlivňuje cyklus P ve vodním prostředí s vyčerpanými 
zásobami fosforu a následně způsobuje ještě větší limitaci tímto prvkem v daném 
ekosystému (Garde et Gustavson, 1999). 
 
2.3.1 Metody studia extracelulárních fosfatáz 
Pro studium extracelulárních fosfatáz v různých typech vodního prostředí bylo 
v předešlých letech použito mnoha metod. Všechny používají substráty, které uvolňují 
barevné nebo fluorescentní produkty v případě, že dojde k reakci s enzymem. Pro detekci 
enzymu můžeme obecně rozlišit nerozpustné a rozpustné produkty. Hlavní rozdíl spočívá 
v tom, zda produkt reakce mezi enzymem a substrátem vytváří v místě enzymatické reakce 
sraženiny ihned po vytvoření, nebo zda dojde k jeho uvolnění do roztoku (Haugland         
et Johnson, 1993 podle González-Gil et al., 1998). Výhodou nerozpustného produktu je 
rychlé ukládání mikrokrystalických sraženin v místě enzymové aktivity. Mezi substráty 
dříve nejčastěji používané pro detekci fosfatázové aktivity patří 5-bromo-4-chloro-3-
indolyl fosfát (BCIP) a  4-nitro modř tetrazolium chlorid (NBT). U obou dochází při 
enzymatické hydrolýze k uvolnění nerozpustného purpurového nebo modrého barviva 
v místě působení enzymu, které je pak vyhodnoceno opticky nebo spektrofotometricky. 
Kolorimetrické stanovení však nebylo považováno za příliš vhodné pro kvantitativní 
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měření z důvodu jeho nízké citlivosti a také proto, že barevné sraženiny mohou být 
zaměněny s některými buněčnými strukturami. K detekci fosfatázové aktivity 
fytoplanktonu byly používány rozpustné produkty. Rozpustné produkty neumožňují přesně 
lokalizovat místo enzymatické aktivity v buňce ani rozlišit, který druh přispívá k celkové 
enzymatické aktivitě. K metodám používajícím rozpustné produkty patří jak 
spektrofotometrické, tak fluorometrické. V dřívějších letech byla jednou z nejběžnějších 
spektrofotometrických  metod metoda používající chromogenní substrát p-nitrofenyl fosfát 
(p-NPP), která je založena na uvolnění barevného produktu nitrofenolu z p-NPP (Berman, 
1970; Jones, 1972). Její použití bylo časté pro identifikaci fosfatázové aktivity                  
u jednobuněčných řas (Cembella et al., 1984). Nevýhodou této metody je poměrně dlouhá 
inkubační doba nutná k enzymatické reakci a relativně nízká citlivost. Substrát p-NPP byl 
také kritizován za nepodobnost s přírodními organickými fosfáty. Nemusí být také 
vhodným substrátem pro všechny formy fosfatáz přítomných ve vodě (Jones, 1972).  
Dostatečně vhodné z hlediska citlivosti a možnosti měření celkové fosfatázové 
aktivity jsou fluorimetrické metody. Tyto metody využívají fluorogenního substrátu,          
z něhož je po rozštěpení enzymem uvolněn rozpustný fluorescentní produkt, který je 
následně stanoven fluorimetricky (Perry, 1972). Významnou předností metod 
využívajících fluorescentní precipitáty je snadné vyhodnocení jejich signálu pomocí 
analýzy obrazu s vysokou mírou citlivosti a specifičnosti oproti chromogenním                  
a kolorimetrickým metodám. Mezi fluorogenní  substráty používané ke stanovení 
fosfatázové aktivity fytoplanktonu patří sloučeniny odvozené z aromatických etérů, naftolu 
nebo fluoresceinu, např. deriváty naftylfosfátu, ze kterých se působením enzymu uvolňuje 
fluorescentní produkt  naftol (Hoppe, 2003), fosfátové deriváty fluoresceinu, které jsou 
vhodné z důvodu vysoké fluorescence a vysokého extinkčního koeficientu, nebo               
3-o-metylfluorescein fosfát (Perry, 1972). K dalším často používaným fluorogenním 
substrátům se řadí 4-metylumbelliferyl fosfát (MUFP), ze kterého se hydrolytickým 
působením extracelulárních fosfatáz uvolňuje rozpustný fluorescentní produkt (Hoppe, 
1983). Všechny tyto metody nám umožňují stanovit množství celkové fosfatázové aktivity, 
ale je to jen úhrnnná hodnota odpovídající celému společenství. Vzorky vody jsou pouze 
rozděleny filtrací skrze různé filtry, čímž dojde k odlišení enzymů, které jsou rozpuštěné 
ve vodě a těch, které jsou spojeny s buňkami řas nebo bakterií. Ale ani pomocí 
spektrofotometrických ani fluorometrických metod nelze přesně lokalizovat místo 
enzymatické aktivity v buňce nebo určit, který druh a jakým dílem přispívá k celkové 
enzymatické aktivitě (Štrojsová et al., 2003). Nelze tedy ani získat informace o zásobách 
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živin jednotlivých druhů (Rengefors et al., 2003). Při stanovení fosfatázové aktivity 
fytoplanktonu je často navíc nemožné vyhnout se bakteriální kontaminaci a tím vyloučit 
bakteriální aktivitu (Štrojsová et al., 2003).  
Tyto problémy vyřešila nová fluorescenční metoda nazývaná FLEA (Fluorescence 
Labelled Enzyme Activity, v dřívějších pracích nazývána technika ELF), která umožňuje 
detekci fosfatázové aktivity na úrovni jednotlivých buněk u bakterií, sinic a řas. Technika 
FLEA byla vyvinuta v 90. letech minulého století pro potřeby imunohistochemických 
studií, v nichž byla používána pro zviditelnění míst endogenní fosfatázové aktivity 
v tkáních a fixovaných buňkách (Larison et al., 1995; Telford et al., 2001). Poměrně brzy 
bylo zjištěno, že tato technika umožňuje označit buňky nebo druhy, které odpovídají         
na limitaci P produkcí extracelulárních fosfatáz a hodnotit tak fyziologický stav 
fytoplanktonu na úrovni buněk (González-Gil et al., 1998; Dyhrman et Palenik, 1999). 
Substrátem, který je používán v této metodě, je bezbarvý ELF®97 fosfát (ELFP)                 
( 2-(5´-chloro-2´-fosforyloxyfenyl)-6-chloro-4-(3H)-quinazolinon). Jedná se o rozpustný 
substrát bez fluorescence. V přítomnosti fosfatázy dojde k enzymatické hydrolýze 
a odštěpení fosfátové skupiny, čímž dojde k přeměně bezbarvého rozpustného substrátu 
v nerozpustný intenzivně fluorescentní produkt ELF alkohol (ELFA) (2-(5´-chloro-2´-
hydroxyfenyl)-6-chloro-4-(3H)-quinazolinon), který vytváří sraženiny v místě fosfatázové 
aktivity a tím specificky označuje buňky vylučující enzym (Huang et al., 1993, podle 
Dyhrman et Palenik, 1999) (Obr. 1). Žlutozelený signál fluorescence ELFA je možno 
jednoduše a téměř okamžitě po proběhnutí reakce detekovat v epifluorescenčním 
mikroskopu za použití UV-excitačních filtrů, které jsou mimo to schopny zachytit také 
autofluorescenci chlorofylu a. Prvním, kdo použil techniku FLEA pro detekci aktivity 
extracelulárních fosfatáz v řasových kulturách, byl González-Gil et al. (1998). První 
pokusy se substrátem ELFP (González-Gil et al., 1998; Dyhrman et Palenik, 1999; 
Rengerfors et al., 2001) v přirozených vodách poukazovaly na rozdíly v přítomnosti 
a lokalizaci fosfatáz u různých populací řas a na sezónní změny fosfatázové aktivity. 
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Obr. 1: Odštěpení fosfátové skupiny z molekuly ELFP působením fosfatázy a schéma 
vzniku předpokládaných forem molekul ELF při různém pH. A – ELF97-fosfát, B – ELF-
alkohol, C – nefluorescentní ELF-fenylový aniont při pH > 8, D – ELF-alkohol 
s navázaným intramolekulárním H+ vznikající při pH < 8, E – sraženiny ELF-alkoholu 
v místě enzymatické aktivity (Štrojsová et Vrba, 2006).  
 
2.3.2 Metodické problémy 
Na počátku se tato technika musela potýkat s řadou metodických problémů. González-Gil 
et al. (1998) nepozorovali u obrněnky Alexandrium fundyense fosfatázovou aktivitu 
v blízkosti vnější membrány, tak jako u dalších dvou druhů podrobených studii, u kterých 
byla fosfatázová aktivita lokalizována ve vnější membráně nebo přinejmenším v oblasti 
nejblíže periferii buňky. U tohoto druhu byla identifikována spíše uvnitř buňky jako 
intracelulární fosfatázová aktivita. Tento rozpor vznikl pravděpodobně proto, že bylo 
postupováno přesně podle originálního protokolu od tvůrců ELF substrátu a před přidáním 
ELFP byly vzorky fixovány 70% etanolem. Neporušené buněčné membrány nejsou běžně 
propustné pro organické fosfáty, včetně ELFP. Fixace etanolem může ale zvýšit 
propustnost buněk pro ELFP a tím umožní jeho hydrolýzu jak extracelulárními tak 
intracelulárními fosfatázami (Nedoma et al., 2003; Štrojsová et al., 2003). Stejný problém 
se objevil také ve studii Dyhrmanové a Palenika (1999), kteří použili stejný protokol 
s přídavkem etanolu a zaznamenali v kultuře obrněnky Prorocentrum minimum převážně 
intracelulární fosfatázovou aktivitu. Dignum et al. (2004) proto z původního protokolu 
vynechali fixaci 70% etanolem. Dalším důvodem bylo, že etanol způsobuje extrakci 
fotosyntetických pigmentů z buněk, čímž zabraňuje měření autofluorescence chlorofylu a   
a tím rozlišení jednotlivých skupin fytoplanktonu. Bez fixace etanolem je barvení pomocí 
A B C
D E 
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ELF možné, ale vláknité sinice jsou během reakce náchylné k mechanickému poškození    
a k rozpadu vláken. Pro ochranu buněk a jejich pigmentů během barvení ELF byla 
navržena mírná fixace glutaraldehydem a formaldehydem při nízkých koncentracích. Tento 
způsob fixace nezabraňuje ani fosfatázové aktivitě a vzniku sraženin ELFA. K poškození 
nebo rozpadu buněk během barvení ELF docházelo také u malých bičíkovců, především    
u skupin Chrysophyceae, Cryptophgyceae a Haptophyceae. Rengerfors et al. (2001) 
prováděli řadu pokusů, aby zabránili poškozování těchto křehkých buněk. Jako první byla 
nahrazena centrifugace vzorků filtrací přes polykarbonátový filtr, dále zkoušeli mnoho 
různých fixačních činidel o různých koncentracích, ale žádná z těchto možností nebyla 
dostatečně uspokojivá. Nedoma et al. (2003) upravili původní protokol, tak že se více 
podobal standardním fluorimetrickým metodám pro stanovení extracelulární enzymatické 
aktivity. Hlavní rozdíly byly následující: bylo vynecháno zkoncentrování buněk před 
inkubací, vzorky nebyly fixovány 70% etanolem, ale po inkubaci ošetřeny HgCl2. Fixace 
HgCl2 se jeví jako účinný nástroj zabraňující rozpadu a poškozování křehkých buněk 
některých řas, především bičíkovců, během filtrace a přípravy mikroskopických preparátů. 
Před mikroskopickou analýzou byly vzorky zkoncentrovány filtrací přes polykarbonátový 
filtr, což má oproti centrifugaci několik výhod: hydrolýza ELFP je spolehlivě ukončena 
filtrací, buňky jsou na filtru v jedné úrovni, tím je zjednodušeno zaostřování, suché filtry 
mohou být s ELFA-označeným fytoplanktonem uchovány při teplotě –20°C nejméně 
měsíc beze změny fluorescenčního signálu (Nedoma et al., 2003).  
Substrát ELFP je možný používat pro vzorky fytoplanktonu z alkalických                
i kyselých nádrží. Vzorky z  nádrží s pH přesahujícím 8 je potřeba pufrovat na pH nižší než 
8 k zabezpečení tvorby ELFA sraženin. Při vyšším pH by došlo k odštěpení H+ 
z alkoholové skupiny, čímž by vznikl nefluorescentní ve vodě rozpustný ELF fenylový 
aniont (Huang et al., 1993, podle Štrojsová et al., 2006) (Obr. 1). Použití metody FLEA je 
vhodné pro měření extracelulární fosfatázové aktivity na řasových kulturách 
v laboratorních podmínkách (González-Gil et al., 1998; Dyhrman et Palenik, 1999) stejně 
jako v přírodních vzorcích mořského nebo sladkovodního fytoplanktonu (Rengerfors et al., 
2001; Štrojsová et al., 2003). 
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3.  MATERIÁL A METODY 
 
3.1 Popis lokalit a odběr vzorků 
 
Šumavská jezera byla vyhloubena ledovci během posledního glaciálu uprostřed 
nejrozsáhlejší zalesněné oblasti ve střední Evropě, podél hranic mezi Čechami, Bavorskem 
a Rakouskem. Všechna jezera jsou relativně malá s příkrými stěnami pokrytými 
jehličnatými lesy s převahou smrku (Picea abies). Leží v geologicky citlivém podloží, 
které je charakterizováno hlavně rulami, kvarcity a granity. Povodí je pokryto tenkou 
vrstvou kyselých hnědých podzolových půd s mocností 0–30 cm, častý je jen obal lesního 
humusu na balvanech (Veselý, 1994). Čertovo, Plešné a Prášilské jezero patří mezi typická 
dimiktická jezera mírného pásu s jarním a podzimním mícháním a letní a zimní stratifikací 
(Vrba et al., 1996). Tato tři jezera se vzájemně liší stupněm acidifikace, trofie a dominancí 
různých druhů fytoplanktonu. Plešné jezero patří mezi mesotrofní silně acidifikované, 
Čertovo je oligotrofní a také je stále ještě silně postiženo acidifikací, Prášilské patří 
k oligotrofním, mírně acidifikovaným jezerům, ale s již obnoveným uhličitanovým 
pufračním systémem (Vrba et al., 2003a). Hloubka jezer se pohybuje od 17 do 35 m, jejich 
základní charakteristiky shrnuje Tab. 1. Nedostatek fosforu je obvyklý během celého roku 
(Kopáček et al., 2000; Vrba et al., 2006). Vzorky fytoplanktonu z těchto tří jezer byly 
odebírány v pravidelných třítýdenních intervalech v období květen až září 2007 z hloubky 
0,5 m pod hladinou. Pro stanovení fytoplanktonu a aktivity extracelulárních fosfatáz bylo 
odebráno přibližně 1,5 l jezerní vody.  
 
Tab. 1:  Poloha a hlavní charakteristiky vybraných šumavských jezer. CT – Čertovo 
jezero, PR – Prášilské jezero, PL – Plešné jezero (podle Nedbalová et al., 2006). 
 
Jezero CT PR PL 
Zem.šířka S 49°10´ 49°05´ 48°47´ 
Zem. délka V 13°12´ 13°24´ 13°52´ 
Nadm.výška m n. m. 1027 1079 1087 
Plocha jezera ha 10,7 4,2 7,6 
Plocha povodí km2 0,89 0,65 0,67 
Max. hloubka m 35 17 19 
Objem jezera 106 m3 1,86 0,35 0,61 
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3.2 Mikroskopická detekce a měření fosfatázové aktivity 
 
Pro detekci a měření fosfatázové aktivity fytoplanktonu byla použita technika FLEA 
(Fluorescence Labelled Enzyme Activity) (Nedoma et al., 2003). Po transportu vzorků     
do laboratoře bylo z každého vzorku napipetováno po 5 ml do předem připravených 
zkumavek. Výjimkou bylo Plešné jezero, u kterého bylo pro analýzu použito 2 ml vzorku 
z důvodu větší biomasy fytoplanktonu v jezeře. Pokus se prováděl pro všechna jezera      
ve dvou paralelních stanoveních. Vzorky byly vytemperovány na 10 °C a poté byl přidán 
fluorogenní substrát ELF®97 fosfát (ELFP). ELFP byl vždy před použitím přefiltrován přes 
filtr s velikostí pórů 0,2 µm a dále uchováván při teplotě –18 °C. Pro vzorky z Čertova       
a Prášilského jezera bylo použito 20 µl ELFP, pro vzorky z Plešného jezera pouze 8 µl 
ELFP – v obou případech byla finální koncentrace ELFP 20 µmol.l–1. Po přidání substrátu 
ELFP se vzorky zamíchaly a nechaly inkubovat ve vodní lázni při teplotě 20 °C po dobu 
60 minut. Inkubace byla po této době ukončena přemístěním vzorků do filtrační aparatury 
a okamžitým přidáním HgCl2, který slouží jako fixační prostředek a zabraňuje poškození 
křehkých buněk některých druhů řas, hlavně bičíkovců, během filtrace a přípravy 
mikroskopických preparátů (Nedoma et al., 2003). Ke vzorkům z Čertova a Prášilského 
jezera bylo napipetováno 100 ml HgCl2, ke vzorkům z Plešného jezera 50 ml HgCl2. 
Jakmile byl vzorek přesunut do filtrační aparatury, byl přefiltrován při mírném vakuu       
(< 20 kPa) přes polykarbonátový filtr o velikosti ok 2 µm (průměr filtru 16 mm). Poté byl 
filtr se zachyceným fytoplanktonem pomocí pinzety položen na podložní sklíčko. Pro 
pevnější přichycení filtru ke sklíčku bylo použito činidlo Citifluor AF1 (Citifluor, London, 
UK), kapka tohoto činidla byla umístěna na podložní sklíčko a také na samotný filtr. Ten 
byl poté zakryt krycím sklíčkem. 
Pro zjištění přítomnosti ELFA sraženiny byl celý filtr prohlédnut 
v epifluorescenčním mikroskopu (Nikon Eclipse 90i). Použitím specifických sad 
fluorescečních filtrů (kostek) dojde ke zviditelnění zelené fluorescence ELFA (ELFA-
kostka, excitace/emise: 360–370 nm/520–540 nm) a červené autofluorescence chlorofylu a 
(CHLA-kostka, excitace/emise: 510–550 nm/>590 nm). Populace fytoplanktonu mohou 
být neoznačeny, částečně označeny nebo plně označeny ELFA. Ke zdokumentování          
a kvantifikaci fluorescence jednotlivých druhů byl použit systém analýzy obrazu, skládající 
se z monochromatické digitální kamery Vosskühler COOL-1300Q (Vosskühler GmbH, 
Německo) nasazené na epifluorescenční mikroskop (Nikon Eclipse 90i) a připojené 
 19 
 
k počítači a softwaru pro analýzu obrazu NIS-elements 2.30 (Laboratory Imaging, Praha). 
Pomocí tohoto systému jsem získala dva typy obrázků: tzv. ELF-snímky a CHL-snímky. 
Zelená fluorescence ELFA (ELF-snímek) následně dává možnost detekovat                  
a kvantifikovat fosfatázovou aktivitu fytoplanktonu. Červená autofluorescence chlorofylu 
a (CHL-snímky) usnadňuje identifikaci jednotlivých druhů řas. Snímky ELF a CHL, 
pořízené ze stejné oblasti filtru/zorného pole, byly uloženy v jednom obrazovém souboru 
formátu JPEG2000. Před každým snímáním obrázků bylo nutné provést kalibraci pro 
každý jednotlivý objektiv epifluorescenčního mikroskopu pomocí standardního roztoku 
9,4% fluoresceinu (0,1 g.ml–1) a určit kalibrační faktor fluorescence, který byl použit pro 
korekci změn v optickém systému (stárnutí výbojky, centrování apod.) (Model et 
Burkhardt, 2001). Pro změření druhově specifické fosfatázové aktivity bylo tímto 
způsobem získáno přibližně po 30 snímcích od každého druhu řas. Vlastní měření 
probíhalo v programu NIS a programu MS Excel, ve kterém byly provedeny následné 
výpočty. Hodnoty druhově specifické fosfatázové aktivity jednotlivých druhů 
fytoplanktonu byly vždy pro daný odběr zprůměrovány. 
 
 
3.3 Ostatní metody 
 
Z celkově odebraného objemu 1,5 l jezerní vody bylo přibližně 0,5 l nefiltrovaného vzorku 
použito pro stanovení fytoplanktonu a fixováno kyselým Lugolovým roztokem. Pro 
kvantitativní stanovení fytoplanktonu byla použita sedimentační metoda podle Utermöhla. 
Vzorky byly zkoncentrovány sedimentací v odměrných válcích o objemu 100 ml (5x), 
s výjimkou vzorků z Plešného jezera. Počítání jednotlivých taxonů fytoplanktonu se 
provádělo v sedimentačních komůrkách pod inverzním mikroskopem (Nikon Diaphot). 
Z každého vzorku bylo spočítáno minimálně 400 jedinců. Jednotlivé druhy fytoplanktonu 
byly determinovány dle Hindák (1978), Popovský et Pfeister (1990), Starmach (1985). 
Objemová biomasa jednotlivých taxonů byla vypočtena z naměřených rozměrů buněk      
na základě aproximace tvarů buněk ke známým geometrickým tělesům a vyjádřena 
v jednotkách mm3.l–1 (Straškrabová et al., 1999, Hillebrand et al., 1999). Celková biomasa 
vláknitých sinic byla v sedimentačních komůrkách zjištěna pomocí průsečíkové metody 
(Nedoma et al., 2001). 
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4.  VÝSLEDKY 
 
4.1 Složení fytoplanktonu a sezónní vývoj 
 
Čertovo, Prášilské a Plešné jezero jako typická jezera, která byla v dřívějších letech silně 
zasažena acidifikací, byla i v průběhu sledované sezóny 2007 charakterizována nízkými 
hodnotami pH, které se pohybovaly v rozmezí 4,5–5,1, přičemž nejnižší pH bylo 
zaznamenáno v Čertově jezeře a nejvyšší v Prášilském. Všechna jezera měla rovněž 
záporné hodnoty kyselinové neutralizační kapacity (ANC) a epilimnetické koncentrace 
SRP byly na hranici detekčního limitu, jen výjimečně dosahovaly více jak 1 µg.l–1. 
Relativně vysoký poměr C:P v sestonu nasvědčuje silné limitaci P v Plešném a Čertově 
jezeře vlivem vysokých koncentrací AlT a mírnější limitaci v jezeře Prášilském (viz také 
Tab. 1 se souhrnem vybraných charakteristik jezerní vody v části Apendix). Z těchto tří 
jezer můžeme považovat za nejvíce acidifikované Čertovo jezero, na druhé straně stojí 
mírně acidifikované Prášilské jezero. 
Všechny tři jezera jsou shodného původu a nalézají se ve stejné oblasti, proto  se 
druhové zastoupení fytoplanktonu mezi těmito jezery příliš neliší. Stejně jako jiná 
acidifikovaná horská jezera jsou i ta šumavská charakteristická nízkým počtem druhů 
s pomalým růstem. Odlišnosti mezi jezery spočívají v různé dominanci jednotlivých druhů 
fytoplanktonu. Pro Čertovo a Prášilské jezero byla během sledovaného období, stejně jako 
v předešlých letech, typická převaha bičíkovců z tříd Dinophyceae (především druhy 
Peridinium umbonatum a Gymnodinium uberrimum) a Chrysophyceae (hlavně koloniální 
mixotrofní druh Dinobryon spp.) a Cryptophyceae. V Plešném jezeře je dominantním 
druhem jak z hlediska početnosti, tak z hlediska objemové biomasy nepohyblivá kokální 
zelená řasa Monoraphidium dybowskii z třídy Chlorophyceae. Stejně jako u dvou 
předchozích jezer se i zde hojně setkáme s druhem Peridinium umbonatum, z dalších 
obrněnek se tu vyskytují druhy Katodinium bohemicum a Katodinium planum. Druh          
K. planum je poměrně vzácný, nachází se pouze v Plešném, Černém a Roklanském jezeře 
na Šumavě. Nově, i když zatím v malých počtech, se zde objevil druh Gymnodinium 
uberrimum, který se zde v předchozích letech nevyskytoval (Nedbalová et al., 2006). Pro 
toto jezero je dále typický výskyt dvou rodů vláknitých sinic Pseudanabaena a Limnothrix, 
přestože sinice nejsou v acidifikovaných jezerech běžné. V těchto třech šumavských 
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jezerech se během sezóny 2007 vyskytovalo přibližně 20 druhů fytoplanktonu. Zejména    
v Plešném a Čertově jezeře se obvykle  v planktonu objevují vláknité bakterie, které mají 
určitý podíl na celkové biomase. Přítomnost těchto bakterií v planktonu jsem zaznamenala 
i v roce 2007. 
Z hlediska objemově vážené biomasy fytoplanktonu (Obr. 2) nejnižších hodnot 
dosáhlo Čertovo jezero, které je považováno za oligotrofní. Celková biomasa se 
v epilimniu pohybovala v rozmezí 0,58–1,49 mm3.l–1, nejvýznamněji se na ní podílely 
obrněnky Gymnodinium uberrimum a Peridinium umbonatum. Téměř ve všech odběrových 
obdobích tvořily více než polovinu, v srpnu dokonce více než tři čtvrtiny, z celkové 
biomasy. Na konci května a počátkem července byl dalším význačným druhem Dinobryon 
spp., který k celkové biomase přispíval přibližně 50 %. Během celé sezóny se na biomase 
podílely také zástupci oddělení Chlorophyta a to především rody Carteria sp.                  
a Chlamydomonas sp. V Prášilském jezeře celková biomasa dosáhla hodnot 0,36–2,27 
mm3.l–1, přičemž nejnižší hladina se objevila v odběrech na konci června a na začátku 
července. Od července hodnoty biomasy výrazně vzrostly a dále se mírně zvyšovaly až do 
posledního zářijového odběru, kdy dosáhly maxima. Absolutně nejvyšší podíl v průběhu 
celého sledovaného období měl druh Gymnodinium uberrimum, který od konce července 
tvořil okolo 90 % biomasy. Zpočátku sezóny určitou měrou přispívali také ostatní zástupci 
třídy Dinophyceae a rovněž třída Chrysophyceae, hlavně Dinobryon spp. a Ochromonas 
sp. Druhá polovina sezóny byla charakteristická nápadným vzrůstem početnosti rodů 
Cryptomonas, ale z hlediska biomasy nebyl příspěvek tohoto rodu příliš významný. Plešné 
jezero se od předchozích dvou nápadně odlišuje druhovým složením, jedná se o mesotrofní 
jezero s vyšším přísunem P z povodí (Vrba et al., 2006). Celková biomasa fytoplanktonu 
kolísala v rozmezí 3,45–7,99 mm3.l–1. Většina celkové biomasy (50–88 %) byla tvořena 
druhem Monoraphidium dybowskii. Ke snížení jeho podílu na přibližně 50 % došlo ke 
konci sezóny od počátku srpna, kdy vzrostla biomasa druhu Peridinium umbonatum           
a ostatních zástupců Dinophyceae. Nemalou částí (5–17 %) přispívaly k celkové biomase 
také vláknité sinice Pseudanabaena sp. a Limnothrix sp., u nichž došlo k většímu rozvoji 
také v druhé polovině daného období. Všechny zaznamenané hodnoty celkové biomasy 
byly naměřeny v epilimniu.  
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Obr. 2: Srovnání celkové biomasy fytoplanktonu a podílu jednotlivých druhů a 
taxonomických skupin ve třech šumavských jezerech v průběhu roku 2007 (hloubka 0,5 
m). 
Plešné jezero 
Čertovo jezero 
Prášilské jezero 
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4.2 Produkce extracelulárních fosfatáz jednotlivými druhy 
fytoplanktonu  
 
Produkce extracelulárních fosfatáz byla ve třech šumavských jezerech měřena v průběhu 
celé sezóny. Aktivita jednotlivých druhů fytoplanktonu se mezi jezery i mezi populacemi 
poměrně lišila. Buňky označené pomocí ELFA se objevovaly ve všech taxonomických 
skupinách přítomných v jezerech. Přehled druhů značených ELFA je uveden v Tab. 2. 
Druhy, které byly ve všech třech jezerech přítomny po celé sledované období a zároveň 
téměř vždy vykazovaly aktivitu extracelulárních fosfatáz, jsou tyto: Gymnodinium 
uberrimum, Gymnodinium sp. a Peridinium umbonatum. U druhu G. uberrimum navíc 
vždy téměř všechny buňky v populaci produkovaly extracelulární fosfatázy. Ostatní ELFA 
pozitivní druhy se vyskytovaly buď jen v jednom ze zkoumaných jezer nebo jen 
v některých odběrech. K těmto druhům patří Carteria sp., která byla značená ELFA během 
celého období pouze v Čertově jezeře, v Prášilském a Plešném jezeře se buďto 
nevyskytovala vůbec, nebo se zde nacházela jako ELFA negativní. V těchto dvou jezerech 
u ní byla fosfatázová aktivita zaznamenána shodně pouze v jednom odběru z celé sezóny. 
Podobně tomu bylo u druhů Synura echinulata a Chlorogonium fusiforme. S. echinulata 
byla značena ELFA především v Prášilském jezeře, v Plešném jezeře se nenacházela, 
v Čertově se objevovala nepravidelně a ELFA pozitivní byla jen v květnovém odběru. Pro 
Plešné jezero byl z hlediska fosfatázové aktivity důležitý druh Ch. fusiforme a to hlavně 
v druhé polovině sezóny, kdy téměř všechny buňky v populaci byly ELFA pozitivní. 
V ostatních dvou jezerech se tento druh objevoval jen zřídka. Z dalších druhů, které byly 
v průběhu sezóny alespoň po určitou dobu ELFA pozitivní, lze jmenovat sinice Limnothrix 
sp. a Pseudanabaena sp. U první z jmenovaných byla fosfatázová aktivita zaznamenána 
především v Čertově jezeře a velmi zřídka v Plešném jezeře. K ELFA značeným druhům 
se nově zařadily také Cryptomonas sp. a Dinobryon spp. Jako ELFA pozitivní se 
Cryptomonas sp. ve vzorcích vyskytovala na konci sezóny především v Plešném a 
Prášilském jezeře. V jarních vzorcích byla také zaznamenána, dokonce ve všech jezerech, 
ale pouze jako ELFA negativní. Dinobryon spp. je častým druhem vytvářejícím rozvětvené 
kolonie ve všech třech šumavských jezerech. Velmi hojný byl především v Čertově jezeře, 
právě zde u něj byla zaregistrována fosfatázová aktivita stejně jako u Cryptomonas  sp. 
v srpnovém a zářijovém odběru. Na druhou stranu u dominantního druhu Plešného jezera 
Monoraphidium dybowskii během sledovaného období nebyla zjištěna žádná fosfatázová 
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aktivita nebo se jako ELFA pozitivních jevilo jen několik málo buněk i přesto, že se to          
u tohoto druhu očekávalo.  
Obecně platí, že ne všechny buňky populace nebo kolonie daného druhu jsou 
značené ELFA a úroveň fluorescence je proto odlišná (viz Obr. 3). U některých druhů byly 
buňky pomocí ELFA označené na celém povrchu (např. Carteria sp., Chlorogonium 
fusiforme), u jiných jen část buněk (např. Gymnodinium uberrimum) nebo jen v podobě 
teček na povrchu buněk (např. Synura echinulata, Dinobryon spp.). U jiných druhů se 
charakteristický způsob značení odlišoval mezi jezery, např. u druhu Peridinium 
umbonatum byly buňky v Prášilském jezeře ELFA značeny po celém povrchu a v Plešném 
a Čertově pouze na částech buněk nebo na okrajích. 
 
 
 
Tab. 2:   Přehled druhů a rodů fytoplanktonu třech šumavských jezer, u nichž bylo zjišťováno značení ELFA. x – několik buněk v populaci ELFA-
pozitivních, xx – většina buněk v populaci ELFA-pozitivních, o – druh (rod) přítomen, ale ELFA-negativní, – druh (rod) nepřítomen.
2007 Čertovo jezero Prášilské jezero Plešné jezero 
Druh 9.5. 28.5. 18.6. 9.7. 30.7. 20.8. 10.9. 9.5. 29.5. 19.6. 9.7. 30.7. 20.8. 12.9. 10.5. 30.5. 20.6. 11.7. 1.8. 20.8. 7.9. 
Cyanobacteria                      
Limnothrix sp. o o o x x x x – – – – – – – o x x o o o o 
Pseudanabaena sp. o o o o o o o – – – – – – – o x x o o o o 
Dinophyceae                      
Gymnodinium uberrimum                       
(Allman) Kofoid et Sweezy x xx xx xx xx xx xx x x xx xx xx xx xx o x x x x x x 
Gymnodinium sp. x x x x x x x x x x x x x o x x x x x x x 
Katodinium bohemicum                      
(Fott) Litvienko – – – – – – – – – – – – – – o o o o o o o 
Katodinium planum (Fott) Loeblich III – – – – – – – – – – – – – – – o o o o o o 
Peridinium umbonatum Stein (syn.  
P. inconspicuum Lemmermann) o x x x x x x o x xx xx xx xx xx x x x x x x x 
Cryptophyceae                      
Cryptomonas marsonii Skuja + C. 
erosa Ehrenberg o o o o o o o o o o o o x o o o o o o x x 
Chrysophyta                      
Bitrichia ollula (Fott) Bourrelly o o o o – – o o o o o – – o – o – – – – – 
Dinobryon spp. o o o o x x x o o o o o o o – o o – o o o 
Ochromonas sp. o o o o o o o o o o o o o o – o o o o o o 
Synura echinulata Korschikov o x – o – o o x x x x x x x – – – – – – – 
Chlorophyta                      
Chlamydomonas sp. o o o o o o o – o o o o o o – – o – – o – 
Chlorogonium fusiforme Matwienko o – – – o – – o o – – o o o o x o o xx xx xx 
Carteria sp. o xx xx xx xx xx xx o o – x – o o o x o o o o o 
Monoraphidium dybowskii (Wolosz.) 
Hind. & Komárková-Legnerová – – – o o o – – o – o – – o o o o o o o o 
Koliella corcontica Hindák – – – – – o – o – – – – – – o o – – o o o 
Tetraedron minimum                           
(A. Braun) Hansgrig o – – – o o o – – o – – – – o – – o – – o 
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Obr. 3: Mikrofotografie fytoplanktonu značeného pomocí ELFA z Čertova, Prášilského 
a Plešného jezera. Červená barva signalizuje autofluorescenci chl a, zelená barva 
fluorescenci ELFA sraženin. A – Gymnodinium uberrimum, B – Peridinium umbonatum,  
C – Gymnodinium  sp., D – Carteria sp., E – Chlorogonium fusiforme, F – kolonie Synura 
echinulata (vlevo značená ELFA, vpravo neznačená ELFA), G – Cryptomonas sp.,           
H – Monoraphidium dybowskii (neaktivní), I – kolonie Dinobryon sp., J – Limnothrix sp., 
K – Pseudanabaena sp. (neaktivní). 
A B C
D E F
G H
I J K
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Relativní hodnoty fosfatázové aktivity (PA) druhů byly měřeny ve fluorescenčních 
jednotkách (FU), celosezónní průměry jsou spolu s rozsahem hodnot zjištěných 
v jednotlivých odběrových termínech uvedeny v Tab. 3. Mezi druhy byly zaznamenány 
velké rozdíly řádově až v několika tisících. Jako příklad lze uvést druh Gymnodinium 
uberrimum, u kterého byla průměrná aktivita za celé období nejvyšší v Čertově jezeře           
a dosáhla téměř 90 tis. FU, v Prášilském jezeře se pohybovala okolo 60 tis. FU a v Plešném 
jezeře pouze necelých 8 tis. FU. Naproti tomu u druhu Gymnodinium sp. byly maximální 
hodnoty přes 6 tis. FU naměřeny v Prášilském jezeře, v dalších dvou jezerech dosahovaly 
přibližně shodně okolo 1 tis. FU. Takto velké rozdíly mezi jednotlivými druhy jsou 
způsobeny různými velikostmi buněk, kterých dané druhy dosahují. Velikost druhu          
G. uberrimum se běžně pohybuje okolo 35 µm, proto zde byla naměřená fosfatázová 
aktivita nejvyšší. Z tohoto důvodu se jako objektivnější pro porovnávání jednotlivých 
druhů ukázalo přepočítat změřenou fosfatázovou aktivitu na jednotku buněčné biomasy 
daného druhu a vyjádřit ji jako specifickou fosfatázovou aktivitu v jednotkách [FU.µm–3]. 
 Specifická fostatázová aktivita se u jednotlivých druhů během sezóny pohybovala 
průměrně mezi 0–19,8 FU.µm–3 (Tab. 3). V Čertově jezeře nejvyšší průměrné specifické 
fosfatázové aktivity dosáhly druhy Carteria sp., Gymnodinium sp. a G. uberrimum           
(6,1–9,4 FU.µm–3). V Prášilském jezeře byla jasně nejvyšší průměrná hodnota naměřena          
u druhu Gymnodinium sp., která byla vzhledem k ostatním ELFA pozitivním druhům 
v jezeře poměrně vysoká - 19,8 FU.µm–3. Z dalších druhů stojí za zmínku druh Peridinium 
umbonatum, u nějž byla specifická PA rovna 7,6 FU.µm–3. Velmi vysoká specifická PA 
(30,7 FU.µm–3) byla zjištěna u druhu  Carteria sp. začátkem července 2007, v ostatních 
odběrech však tento druh již aktivitu nevykazoval. Plešné jezero se od dvou výše 
zmíněných lišilo. Nejvyšší průměrná specifická PA byla změřena u bičíkovce 
Chlorogonium fusiforme (4,4 FU.µm–3). Ostatní ELFA pozitivní druhy tohoto jezera 
nepřesáhly hodnotu 3,3 FU.µm–3. Naopak nejnižších hodnot (méně než 1 FU.µm–3) ve 
všech třech jezerech dosahovaly druhy Cryptomonas sp. a Dinobryon sp. V Čertově               
a Plešném jezeře byly takto nízké hodnoty narozdíl od Prášilského jezera zjištěny u druhu 
Peridinium umbonatum a v Plešném jezeře navíc také u druhu  G. uberrimum. Průměrné 
specifické PA jednotlivých druhů ve všech jezerech jsou uvedeny na Obr. 4. 
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Tab. 3: Průměrné hodnoty a rozsah fosfatázových aktivit (PA) u ELFA-pozitivních druhů 
ve fluorescenčních jednotkách (FU) v jednotlivých jezerech. Průměrná specifická PA - 
průměrná hodnota v daném jezeře v průběhu celé sezóny přepočtená na jednotku buněčné 
biomasy daného druhu [FU.µm–3]. Hodnoty odlišené kurzívou jsou průměrné hodnoty 
pouze jednoho odběru. nd – nestanoveno. 
 
Průměrná PA (FU) Průměrná specifická PA (FU.µm-3) DRUH 
CT PR PL CT PR PL 
Gymnodinium sp. 1627 (375–4000) 
6129 
(0–16098) 
1022 
(126–3786)
6,6  
(1,3–16,5) 
19,8  
(0–49,1) 
3,3  
(0,4–11,8) 
Gymnodinium 
uberrimum 
87462 
(3546–152100)
60273 
(10372–90733)
7679 
(0–22699) 
6,1  
(0,3–10,3) 
3,4  
(0,9–7,1) 
1,1  
(0–2,9) 
Peridinium 
umbonatum 
2136 
(0–4955) 
14892 
(0–20631) 
1061 
(162–3662)
0,7  
(0–1,6) 
7,6  
(0–12,6) 
0,7  
(0,1–2,6) 
Carteria sp. 7507 (0–13816) 
4328 
(0–21641) 
388 
(0–2714) 
9,4  
(0–17,9) 
6,1  
(0–30,7) 
0,4  
(0–2,6) 
Synura sp.  3281 (0–22966) 
982 
(68,1–2836) – 
5,4 
 (0–38) 
2,3  
(0,1–6,1) – 
Monoraphidium 
dybowskii 0 0 
2 
(1–4) 0 0 
0,1  
(0–0,3) 
Pseudanabaena sp. 2  (0–8) – 
8 
 (3–19) nd – nd 
Limnothrix sp. 53  (0–228) – 
11  
(5–34) nd – nd 
Dinobryon spp. 6  (0–19,6) 0 0 
0,1  
(0–0,2) 0 0 
Chlorogonium 
fusiforme 0 0 
507  
(0–2714) 0 0 
4,4  
(0–24,3) 
Cryptomonas spp. 0 141,1 (0–988) 
19  
(0–82) 0 
0,2 
 (0–1,2) 
0  
(0–0,1) 
 
 
 
Obr. 4: Průměrná specifická fosfatázová aktivita za celé sledované období u jednotlivých 
ELFA značených druhů ve třech šumavských jezerech, měřeno ve [FU.µm–3].
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4.3 Sezónní vývoj  fosfatázové aktivity 
 
Porovnání sezónního vývoje podílu aktivních druhů na celkové biomase fytoplanktonu ve 
všech sledovaných jezerech je na Obr. 5. Pro všechna tři jezera byl společným rysem nižší 
podíl druhů s fosfatázovou aktivitou na začátku sezóny. Podíl ELFA značených druhů 
tvořil v květnových odběrech v Čertově jezeře méně než 30 % celkové biomasy. Od konce 
června se podíl druhů s fosfatázovou aktivitou zvyšoval a postupně dosahoval 86–97 % 
celkové biomasy. Výjimkou byl pouze vzorek z počátku července, ve kterém druhy 
značené ELFA tvořily přibližně polovinu biomasy, což bylo způsobeno nárůstem druhu 
Dinobryon spp., u něhož nebyla zaznamenána fosfatázová aktivita. V Prášilském jezeře byl 
podíl ELFA značených druhů ve všech vzorcích již od počátku sezóny více než poloviční, 
od začátku července tento podíl vzrostl dokonce na více než 90 %, kde se udržel až do 
konce sezóny. Většina ELFA pozitivních druhů patřila k zástupcům třídy Dinophyceae. 
Naprosto opačná situace  ve srovnání s těmito dvěma jezery, kde převážná část biomasy 
byla tvořena druhy s extracelulární fosfatázovou aktivitou, nastala v Plešném jezeře, ve 
kterém byla většina druhů ELFA negativní. Podíl ELFA značených druhů se v tomto jezeře 
pohyboval v rozmezí 5–42 %. Nejnižší hodnoty (do 20 %) se objevovaly od května do 
července. Ke zvýšení biomasy ELFA pozitivních druhů došlo s nárůstem zástupců tříd 
Dinophyceae a Cryptophyceae v srpnu a v září. Nízké hodnoty fosfatázové aktivity 
v Plešném jezeře byly způsobeny dominancí druhu Monoraphidium dybowskii, který 
v průběhu celé sezóny téměř nevykazoval značení ELFA. 
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Obr. 5: Sezónní vývoj podílu ELFA pozitivních a ELFA negativních druhů na celkové 
biomase fytoplanktonu ve třech šumavských jezerech (hloubka 0,5 m). 
Plešné jezero 
Čertovo jezero
Prášilské jezero
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5. DISKUSE 
 
Metoda FLEA se ukázala jako účinný a široce použitelný nástroj pro detekci 
extracelulárních fosfatáz na úrovni jednotlivých buněk a druhů. Umožňuje zjistit jak různé 
druhy fytoplanktonu odpovídají na snížené koncentrace P v prostředí a zhodnotit tak jejich 
fyziologický stav. Měření fosfatázové aktivity nám dává možnost porozumět roli fosfatáz 
v cyklu P ve vodním prostředí. Šumavská ledovcová jezera jsou vhodná pro studium 
extracelulárních fosfatáz zejména proto, že jako jezera postižená acidifikací jsou 
charakteristická nízkými koncentracemi SRP, což má vliv na druhové složení 
fytoplanktonu a na produkci extracelulárních fosfatáz. Zásoba fosforu je nejdůležitějším 
faktorem, který rozhoduje o druhovém bohatství v acidifikovaných jezerech (Hörnström   
et al., 1984). Extrémně vysoká fosfatázová aktivita je typickým znakem v jezerech 
s nedostatečným přísunem a narušeným cyklem P a nelze ji vysvětlit pouhým nedostatkem 
P, ale odráží také environmentální změnu ovlivňující biologický obrat P (Jansson et al., 
1986).  
Co se týče druhového složení fytoplanktonu v Čertově, Prášilském a Plešném 
jezeře, charakteristický je nízký počet druhů s převahou pohyblivých bičíkovců, kteří jsou 
prostřednictvím vertikální migrace pravděpodobně schopni lépe využít sníženou zásobu 
živin a také optimálně využívat světelné energie (Hörnström et al., 1984). Z kvalitativního 
hlediska je fytoplankton zastoupen především druhy z tříd Dinophyceae, Chrysophyceae, 
Cryptophyceae a z oddělení Chlorophyta. Většina významných druhů fytoplanktonu např. 
Peridinium umbonatum, Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. a Dinobryon spp. je 
pro acidifikované lokality typická. Například druh Peridinium umbonatum je obecně 
pokládán za typickou dominantu silně acidifikovaných lokalit (Almer et al., 1978). Jedná 
se o acidotolerantní pomalu rostoucí druh vyskytující se především v ultraoligotrofních 
neacidifikovaných i acidifikovaných vodách, kde je jeho schopnost kompetovat s jinými 
druhy o živiny vysoká. Zároveň je to také druh, který je tolerantní k vysokým hodnotám 
hliníku a jiným těžkým kovům (Yan, 1979, podle Hörnström, 2002). Od Prášilského          
a Čertova jezera se částečně odlišuje  Plešné jezero. Z hlediska trofické úrovně se řadí 
k mesotrofním jezerům. Je pro něj typický vyšší přísun celkového fosforu z povodí 
vzhledem k ostatním jezerům a to pravděpodobně zvýhodňuje růst fytoplanktonu (Vrba et 
al., 2000). Dominantním druhem tohoto jezera je Monoraphidium dybowskii z třídy 
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Chlorophyceae. Zástupci této třídy jsou v acidifikovaných a oligotrofních vodách 
reprezentováni spíše řídce. Ale i přesto zde lze nalézt formy s vysokou tolerancí k aciditě, 
právě jako druh Monoraphidium dybowskii, který je kromě toho odolný i k vysokým 
hodnotám koncentrací hliníku, vyskytuje se však v jezerech s vyšším přísunem živin 
(Rosén, 1981), což je právě případ Plešného jezera. 
 
 
5.1 Druhově specifická aktivita extracelulárních fosfatáz 
 
Je známo, že se produkce extracelulárních fosfatáz liší mezi různými taxony a dokonce            
i mezi buňkami jednoho taxonu, čímž se vysvětluje, že jednotlivé druhy a buňky reagují na 
nedostatek P různě při stejných podmínkách prostředí (Rengerfors et al., 2003). Během 
celého sledovaného období byla ve všech jezerech a vzorcích zaznamenána fosfatázová 
aktivita, což svědčí o nedostatečné zásobě P během celé sezóny. Fosfatázová aktivita byla 
vyjádřena buď jako celková relativní fluorescence (PA) objektu (buňky) nebo jako 
specifická fosfatázová aktivita v jednotkách [FU.µm–3]. Druhý způsob přepočítání PA na 
jednotku buněčné biomasy je vhodnější především pro porovnávání fosfatázové aktivity 
mezi jednotlivými druhy fytoplanktonu. Pokud totiž srovnáváme PA u dvou různě velkých 
druhů, u nichž je povrch buňky ELFA sraženinami pokryt stejně, je logické, že větší 
hodnota PA bude naměřena u většího druhu. Rozdíly mezi hodnotami celkové relativní PA 
jsou pak tisícinásobné. Proto by použití absolutních hodnot PA při porovnávání druhů 
mohlo vést k mylným nebo zkresleným výsledkům.  
Z hlediska produkce extracelulárních fosfatáz byli nejvýznamnější zástupci třídy 
Dinophyceae (Peridinium umbonatum, Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp.), a to 
nejen díky vyšším hodnotám specifických fosfatázových aktivit oproti ostatním druhům 
například v Prášilském jezeře, ale zejména proto, že se vyznačovali aktivitou v průběhu 
celého sledovaného období. U těchto druhů byla fosfatázová aktivita běžně zaznamenána         
i v dřívějších pracích (Rengerfors et al., 2001; Štrojsová et al., 2003). Pro obrněnky je 
produkce extracelulárních fosfatáz charakteristická a byla zkoumána jak na mořských tak 
sladkovodních zástupcích. V laboratorních podmínkách ji testoval González-Gil et al. 
(1998) na dvou druzích mořských obrněnek Alexandrium fundyense a Amphidinium sp.            
a jednom druhu mořské zlativky Isochrysis galbana, přičemž fosfatázovou aktivitu 
prokázal pouze u Amphidinium sp. a Isochrysis galbana při nízkých koncentracích             
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P v prostředí. V pokusech s různými koncentracemi P objevil u těchto dvou druhů přímý 
vztah mezi intenzitou značení ELFA a hladinou koncentrace P. Z dalších druhů, u kterých 
byla zaznamenána fosfatázová aktivita, lze jmenovat Prorocentrum minimum, P. gracile, 
Dinophysis sp., Ceratium sp. (Dyhrman et Palenik, 1999, Ou et al., 2006) nebo Peridinium 
cinctum f. westii, u kterého byla pozorována v kultuře i ve vzorcích z jezera (Wynne, 
1981). Obrněnky jsou totiž považovány za slabé v kompetici o fosfát ve srovnání se 
zelenými řasami nebo sinicemi, proto mohou využívat fosfatázy za účelem získání 
dostatečného množství P dokonce tehdy, když je fosfát dostupný (Rengerfors et al., 2003; 
Pollingher, 1988). 
Aktivitou extracelulárních fosfatáz se dále vyznačovali zástupci oddělení 
Chlorophyta. Druh Carteria sp. dokonce dosáhl jedné z nejvyšších hodnot specifické 
fosfatázové aktivity mezi druhy nalezenými v šumavských jezerech. Byl významný 
především v Čertově jezeře, kde se vyskytoval oproti ostatním dvěma jezerům po celou 
sezónu a ne pouze v jednom odběru. V tomto jezeře jsem u něj vysoké hodnoty fosfatázové 
aktivity (průměrně 9,4 FU.µm–3) naměřila opakovaně téměř v každém vzorku. Buňky 
Carteria sp. byly ELFA značeny po celém povrchu. Podobně na tom byl také druh 
Chlorogonium fusiforme vyskytující se především v Plešném jezeře, u nějž byly téměř 
vždy všechny buňky v populaci aktivní a to také po celém povrchu. Tyto dva druhy, 
u nichž byla PA zjištěna již v dřívějších studiích (Nedoma et al., 2003; Cao et al., 2005; 
Štrojsová et Vrba, 2008), pravděpodobně potřebují větší zásobu P v prostředí a její 
nedostatek se snaží překonat zvýšenou produkcí extracelulárních fosfatáz oproti ostatním 
druhům. U dalšího zástupce zelených řas, dominantního druhu tvořícího většinu biomasy 
Plešného jezera, Monoraphidium dybowskii se fosfatázová aktivita během celé sezóny 
neobjevila, ačkoli u tohoto druhu je známo, že je schopen extracelulární fosfatázy 
produkovat. Překvapující to bylo zejména proto, že v předcházejících letech byl tento druh 
poměrně významně značen ELFA (Štrojsová et Vrba., 2008). V roce 2003 byla u něj 
v Plešném jezeře dokonce provedena studie sezónního a vertikálního vývoje fosfatázové 
aktivity a největší hodnoty byly zaznamenány na konci května v epilimniu, což bylo 
vysvětleno nízkými koncentracemi Pi nebo zvýšenou snahou získat více Pi před rozdělením 
buněk (Štrojsová et Vrba., 2006). Kromě sezónního vývoje byla v červnu 2005 provedena 
také studie diurnálních změn fosfatázové aktivity, ale rozdíly mezi dnem a nocí se 
neukázaly jako signifikantní (Štrojsová et Vrba, 2008). Pro sezónu 2007 se proto 
fosfatázová aktivita předpokládala. Překvapující fakt, že prokázána nebyla, by mohl být 
vysvětlen proměnlivým počasím v průběhu odběrů. Před většinou odběrů se teplé slunečné 
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počasí změnilo a bylo následováno obdobím, kdy bylo poměrně chladno a zataženo 
s deštěm. Tím mohlo dojít k částečnému zamíchání epilimnia a zvýšení dostupnosti živin 
pro Monoraphidium (srov. Štrojsová et Vrba, 2008) nebo do jezera přitékalo během celé 
sezóny více Pi z povodí.  
Ve srovnání s předešlými pracemi (Štrojsová et al., 2003; Štrojsová et Vrba 2006) 
se jako nově označené ELFA objevily druhy Cryptomonas sp. a Dinobryon spp. Tyto dva 
druhy nebyly v minulosti nikdy nebo jen velmi zřídka značeny ELFA.  Fosfatázová 
aktivita byla naměřená u rodu Cryptomonas v Prášilském a Plešném jezeře a u rodu 
Dinobryon v Čertově jezeře. U rodu Cryptomonas někteří autoři zpočátku nebyli schopni 
určit, zda tento rod produkuje fosfatázy či ne (Rengerfors et al., 2001). Ačkoli byl 
identifikován ve vzorcích fixovaných Lugolovým roztokem, nikdy se neobjevil na filtrech 
v epifluorescenčním mikroskopu, což bylo způsobeno poškozením a rozpadem buněk 
během provádění pokusu. Tento problém byl odstraněn až přidáním HgCl2 ke vzorkům, 
aby nedocházelo k poškozování buněk během filtrace (Nedoma et al., 2003). Štrojsová      
et al. (2003) zaznamenala produkci fosfatáz u Cryptomonas sp. jen zřídka v několika 
vzorcích v jedné sezóně. Tento rod byl v Prášilském a především v Plešném jezeře značen 
ELFA na konci sezóny v srpnu a září u více než poloviny buněk v populaci. Rengerfors    
et al. (2001) vysvětluje ojedinělou fosfatázovou aktivitu tím, že tento druh může mít 
snížené požadavky na koncentraci Pi v prostředí nebo jako druh schopný mixotrofní výživy 
může v případě nedostatku přepnout na tento způsob výživy. Vzhledem k tomu, že jsem 
fosfatázovou aktivitu zaznamenala pouze ke konci sezóny, je možné, že se koncentrace Pi 
snížila natolik, že produkce extracelulárních fosfatáz byla nejefektivnějším způsobem 
získání potřebných živin a umožnila tak delší přežití v daném prostředí.  
Podobná situace se vyskytla u rodu Dinobryon, který nebyl v minulosti 
v šumavských jezerech nikdy ELFA značen (Štrojsová et Vrba., 2006). Fosfatázovou 
aktivitu u něj zaznamenal Rengerfors et al. (2003) v mesotrofním jezeře Ashumet Pond na 
východním pobřeží USA. I když se rod vyskytoval pravidelně ve všech třech jezerech 
téměř v průběhu celé sezóny, fosfatázová aktivita byla naměřena pouze v Čertově jezeře 
v druhé polovině odběrů. V tomto jezeře se také běžně a významně podílí na celkové 
biomase. U rodu Dinobryon byla stejně jako u rodu Cryptomonas prokázána  mixotrofní 
výživa (Bird et Kalff, 1987). U rodu Dinobryon je známa fagotrofie a bylo dokázáno,       
že bakterie jsou pro tento druh důležitým zdrojem P v acidifikovaném Čertově jezeře, které 
je limitováno P (Znachor et Hrubý, 2000; Vrba et al., 2003b). Produkce extracelulárních 
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fosfatáz, přestože ne příliš vysoká (0,129 FU.µm–3), je pravděpodobně dalším způsobem, 
jak se vedle fagotrofie dokáže Dinobryon vyrovnat s nedostatkem Pi v prostředí. 
Fosfatázová aktivita byla naměřena také u dvou druhů vláknitých sinic, které se 
vyskytují v šumavských jezerech, Limnothrix sp. a Pseudanabaena sp. U druhé z nich byla 
fosfatázová aktivita zanedbatelná a vyskytovala se jen velice zřídka. Limnothrix sp. byla 
ELFA značena hlavně v Čertově jezeře od počátku července do počátku září. Vláknité 
sinice jsou typické svým nadměrným příjmem (luxury uptake) fosfátu, který ukládají       
ve formě polyfosfátových granulí ve svých buňkách, které pak mohou využít, když se 
exogenní zásoba Pi sníží (Kromkamp, 1987). Tím si neustále udržují schopnost růst           
a přežívat i ve vodách s vyčerpanými zásobami živin. Proto také mohou snášet delší 
období nedostatečného množství Pi oproti jiným druhům než začnou produkovat 
extracelulární fosfatázy k překonání tohoto stresu (Rengerfors et al, 2003). V druhé 
polovině sezóny mohlo tedy v Čertově jezeře dojít k vyčerpání jejich vnitřní zásoby           
P a koncentrace Pi v jezeře byly taktéž nedostatečné, proto bylo potřeba začít produkovat 
extracelulární fosfatázy. V Plešném jezeře byly zdroje Pi pravděpodobně dostupnější, 
anebo měl Pi rychlejší obrat, protože se fosfatázová aktivita u těchto druhů sinic 
objevovala jen velmi zřídka. U druhu Limnothrix sp. fosfatázovou aktivitu pozoroval také 
Dignum et al. (2004) v jezeře Loosdrecht a objevil odlišnou citlivost ke značení ELFA             
u jednotlivých populací druhu Limnothrix sp. Tato různorodost nebyla způsobena existencí 
několika blízce příbuzných druhů, jak by se mohlo předpokládat, protože pokus byl 
prováděn také s čistou kulturou tohoto druhu. Poukazuje to však na přítomnost několika 
skupin populací sinic s různou intenzitou fluorescence ve stavu vyčerpání Pi. Dignum et al. 
(2004) předpokládají, že fluorescence ELFA svědčí o druhově specifických rozdílech 
v adaptivních strategiích v podmínkách nedostatku Pi. Produkce fosfatáz je typická i pro 
jiné druhy sinic, např. Anabaena spp., Woronichinia naegeliana, Microcystis aeruginosa 
(Štrojsová et al., 2003) nebo mořský druh Trichodesmium sp. (Dyhrman et al., 2002). 
 
 
5.2 Sezónní vývoj podílu biomasy aktivních a neaktivních 
druhů 
 
Sezónní vývoj celkové biomasy aktivních a neaktivních druhů byl vyjádřen jako podíl 
biomasy ELFA pozitivních druhů a biomasy ELFA negativních druhů (viz Obr. 5), čímž se 
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dalo jednoduše vyjádřit, jak velká část fytoplanktonu v jezeře je ELFA značena. Čertovo 
jezero bylo na počátku sezóny charakteristické velmi nízkým podílem druhů                  
s fosfatázovou aktivitou a také nižší celkovou biomasou. Mezi ELFA pozitivní druhy 
patřily jen obrněnky Gymnodinium uberrimum a Gymnodinium sp. Na konci května se 
celková biomasa zvýšila téměř dvojnásobně a to především zásluhou druhů z rodu 
Dinobryon, který se na biomase podílel více jak 50 %. Dinobryon spp. je koloniální 
bičíkovec, který se běžně vyskytuje v šumavských jezerech a významně se podílí             
na celkové biomase především v Čertově a Prášilském jezeře (Nedbalová et Vrtiška, 2000), 
proto není neobvyklé, že jeho příspěvek dosáhl tak vysokých hodnot. Růst fytoplanktonu je 
pravděpodobně také způsoben zvýšením teploty vody a intenzity světla a doplněním živin 
táním ledu, jarním mícháním vodního sloupce a táním sněhu v povodí jezera (Nedoma      
et Vrba, 2006). Podíl druhů značených ELFA také vzrostl a tvořil téměř 30 % celkové 
biomasy. Kromě dvou výše zmíněných druhů se produkcí extracelulárních fosfatáz 
vyznačovaly také Peridinium umbonatum a Carteria sp. Nízké hodnoty fosfatázové 
aktivity v květnových odběrech je možné vysvětlit nižší intenzitou růstu fytoplanktonu     
na začátku sezóny a tím i snížený požadavek na koncentraci P v jezeře. Pro Čertovo jezero 
je typický značný podíl bakterií v planktonu. Nedoma et Vrba (2006) zaznamenali sezónní 
maximum fosfatázové aktivity bakterioplanktonu a koncentraci chlorofylu a v tomto jezeře 
v roce 2006 na konci května. To potenciálně podporuje významnou roli kompetice             
o P mezi řasami a bakteriemi. Bakterie jsou považovány za lepší kompetitory o ortofosfát 
než fytoplankton v období jeho nízké koncentrace (Currie et Kallf, 1984). Zatímco řasy 
jsou schopny dočasně využít zvýšené koncentrace ortofosfátu a akumulovat ho do svých 
buněk, při jeho nízkých koncentracích pak mohou růst využitím zásob vytvořených během 
dostatečného množství P (Cotner et Wetzel, 1992). V následujících odběrech se podíl 
fosfatázové aktivity na celkové biomase významně zvýšil a dosahoval okolo 90% až do 
konce sezóny. Výjimkou byl pouze červencový odběr, ve kterém byl podíl biomasy druhů 
produkujících fosfatázovou aktivitu pouze 50 %, což bylo způsobeno opětovným nárůstem 
rodu Dinobryon spp., jež zatím nebyl značen ELFA a pravděpodobně svůj požadavek na P 
uspokojoval fagotrofní výživou. V druhé polovině sezóny hodnoty celkové biomasy oproti 
červencovému odběru poklesly a pohybovaly se okolo 0,8 mm3.l–1. Ale téměř většina 
vykazovala fosfatázovou aktivitu, a to hlavně díky zástupcům třídy Dinophyceae, kteří 
tvořily v tomto období přibližně 70 % celkové biomasy. Produkcí extracelulárních fosfatáz 
se v tomto období vyznačoval již také rod Dinobryon spp., který ovšem již nepřispíval       
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k biomase tak velkým dílem. Velmi vysoký podíl druhů s fosfatázovou aktivitou svědčí          
o silné limitaci P především v druhé polovině sledovaného období. 
V Prášilském jezeře se na počátku sezóny odehrála z hlediska vývoje objemově 
vážené biomasy podobná situace jako v Čertově jezeře. Na začátku května dosáhla 
poměrně nízkých hodnot (0,52 mm3.l–1), které se v následujícím odběru více než 
zdvojnásobily, což bylo opět způsobeno nárůstem rodu Dinobryon spp. Tento rod se na 
celkové biomase výrazněji podílel jen v květnových odběrech. Dominantními druhy, které 
se po celé období vyskytovaly v jezeře, byly především Gymnodinium uberrimum              
a Peridinium umbonatum. Červnový a červencový odběr se vyznačoval prudkým poklesem 
biomasy až na hodnoty 0,36 a 0,39 mm3.l–1, což měla s největší pravděpodobností na 
svědomí přítomnost herbivorního zooplanktonu perloočky Daphnia longispina. Tato 
perloočka, jež se běžně v Prášilském jezeře vyskytuje (Kohout et Fott, 2004), spasením 
většiny fytoplanktonu způsobila změnu v druhovém složení. Vymizela většina dosud 
přítomných druhů a absolutně nejvyšší podíl na biomase (až 90 %) měl druh Gymnodinium 
uberrimum a částečně také Cryptomonas sp. Na konci července celková biomasa díky 
druhu G. uberrimum opět vzrostla a to poměrně výrazně a mírně se zvyšovala až do konce 
sezóny (2,26 mm3.l–1). Důvodem, že tento druh nebyl stejně jako ostatní zdecimován 
perloočkou Daphnia longispina a mohl tak dominovat biomase, je jeho velikost více než 
35 µm, která je horním limitem částic konzumovaných herbivorním zooplanktonem 
(Watson et McCauley, 1988). Podíl fosfatázové aktivity na celkové biomase v průběhu 
celé sezóny neklesl pod 55 %. Nižší hodnoty byly zaznamenány také z počátku 
odběrového období. Více než 90 % podíl fosfatázové aktivity v druhé polovině sezóny byl 
samozřejmě způsoben dominancí druhu G. uberrimum, který byl ELFA značen v každém 
vzorku, což svědčí spíše o vysoké limitaci P tohoto druhu než o limitaci všech přítomných 
druhů. K celkovému podílu fosfatázové aktivity kromě dalších zástupců Dinophyceae 
přispívaly také Synura echinulata a Cryptomonas sp.  
Plešné jezero bylo na začátku sledovaného období charakteristické velmi vysokými 
hodnotami celkové biomasy (7,99 mm3.l–1). V následujícím odběru poměrně výrazně 
poklesla a poté opět vzrostla a udržovala se přibližně na hodnotách okolo 5 mm3.l–1. Až            
na konci srpna se celková biomasa opět mírně zvýšila. Podíl ELFA značených druhů byl 
oproti ostatním jezerům velmi nízký a dosahoval jen od 5 % na začátku sezóny do 40 %   
na jejím konci. Dominantní druh tohoto jezera Monoraphidium dybowskii, který se na 
biomase podílel 50–88 %, se totiž po celou sezónu fosfatázovou aktivitou nevyznačoval. 
Pro Plešné jezero je charakteristický vyšší přísun P z povodí, ale jeho dostupnost je velmi 
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silně ovlivňována vzájemným působením pH a Al (Kopáček et al., 2000). Jak bylo zjištěno 
několika autory (Jansson et al., 1981, 1986), negativním účinkem Al je vliv iontové formy 
Al na fosfatázovou aktivitu. Iontová forma hliníku působí jako kompetitivní inhibitor 
kyselé extracelulární fosfatázy, protože vytváří komplexy s ortofosfáty. Tím dochází            
ke kompetici extracelulární fosfatázy a iontového hliníku (Ali) o substrát (Jansson, 1981, 
Bittl et al., 2001). Bittl et al. (2001) pozorovali vliv hliníku a pH na aktivitu kyselých 
extracelulárních fosfatáz (AcPA) ve třech šumavských jezerech, které se vzájemně liší 
v hodnotách pH, koncentraci Al a jeho speciaci. V laboratorním experimentu zjistili 
významnou redukci aktivity extracelulárních fosfatáz planktonu většího něž 2 µm 
z Plešného jezera v přítomnosti Ali (v koncentraci 0–1000 µg.l–1) a při pH 4,0–5,2. 
Potvrdili tím přímý inhibiční efekt iontového hliníku na aktivitu extracelulárních fosfatáz, 
který závisí jak na koncentraci Ali tak na hodnotách pH. Hranicí pro přímé působení Al na 
aktivitu extracelulárních fosfatáz je hodnota pH okolo 5 (Bittl et al., 2001). Při pH 5           
a vyšším se výskyt Ali ve vodě snižuje, zatímco koncentrace partikulované formy roste               
a fosfáty, které se uvolňují působením fosfatáz se vážou na Alpart.V silně acidifikovaných 
jezerech při pH okolo 4,5 a celkové koncentraci hliníku přibližně 1 mg.l–1, planktonní 
mikroorganismy uvolňují více extracelulárních fosfatáz, aby překonaly zablokování 
okolních organických fosfátů Ali. Předpokládá se, že metabolismus fosforu planktonních 
organismů je nejvíce stresován při současném působení iontové a partikulované formy 
hliníku při pH 4,5–5,2 (Vrba et al., 2006). V Plešném jezeře taková situace v roce 2007 
mohla nastat, protože hodnoty pH se pohybovaly od 4,8 do 5,1 a koncentrace Ali byly 
nejvyšší ze všech tří sledovaných jezer. Fosfatázová aktivita druhu Monoraphidium 
dybowskii proto mohla být inhibována působením Ali. 
 39 
 
6. ZÁVĚR 
 
Cílem této části diplomové práce bylo kvalitativně porovnat produkci extracelulárních 
fosfatáz u jednotlivých druhů fytoplanktonu v Čertově, Prášilském a Plešném jezeře na 
Šumavě pomocí techniky FLEA.  
Jak vyplývá z výsledků z hlediska druhového složení fytoplanktonu během sezóny 
2007 nedošlo k žádným výraznějším změnám v porovnání s předešlými lety.                  
Za nejdůležitější původce fosfatázové aktivity lze považovat zástupce třídy Dinophyceae 
Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. a Peridinium umbonatum, u kterých byla 
fosfatázová aktivita zaznamenána jak ve všech jezerech, tak téměř po celou sezónu, což 
dokládá silnou limitaci fosforem a snahu získat tímto způsobem dostatečné množství 
tohoto prvku pro růst a reprodukci. Rozdíly v dostupnosti živin a ve stupni acidifikace 
mezi jednotlivými jezery byly patrné z odlišné produkce extracelulárních fosfatáz a tím 
odlišné reakce na koncentraci fosforu v jezeře u jiných druhů fytoplanktonu. Například 
druhy Carteria sp. nebo Cryptomonas sp. se vyskytovaly ve všech třech jezerech také 
téměř během celého sledovaného období, ale fosfatázová aktivita u nich byla naměřena 
pouze v Čertově respektive v Plešném jezeře a to navíc jen v některých vzorcích.             
Ve srovnání s předcházejícími studiemi se nově produkcí extracelulárních fosfatáz 
vyznačovaly druhy Dinobryon sp. v Čertově jezeře a Cryptomonas sp. v Plešném                
a Prášilském jezeře. V obou případech se jedná o druhy schopné pokrývat svou potřebu 
fosforu mixotrofní výživou a fosfatázová aktivita se zdá být dalším způsobem, jak 
zlepšovat svoji fitness. Celkově jsem fosfatázovou aktivitu zaznamenala u 10 druhů 
fytoplanktonu z přibližně 20 druhů běžně vyskytujících se v jezerech. 
Druhy s fosfatázovou aktivitou se na celkové biomase fytoplanktonu podílely 
v průběhu celé sezóny velmi významně v Prášilském a Čertově jezeře, kde zejména od 
srpna do září tvořily více než 80 % biomasy fytoplanktonu. V Plešném jezeře jsem tento 
trend nezpozorovala a podíl druhů s fosfatázovou aktivitou dosahoval maximálně 40 %. 
Vysoký podíl neaktivních druhů v Plešném jezeře byl způsoben dominancí zelené řasy 
Monoraphidium dybowskii, která tvoří převážnou část celkové biomasy v tomto jezeře. 
Fosfatázová aktivita u tohoto druhu nebyla – na rozdíl od minulých sezón – pozorována. 
Skutečnost, že fosfatázová aktivita fytoplanktonu byla zaznamenána v každém 
vzorku ve všech jezerech po celou sezónu 2007, lze považovat za další doklad silné 
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limitace fosforem. Hodnoty extracelulární fosfatázové aktivity se lišily u různých taxonů 
a také mezi populacemi jednoho druhu, což potvrzuje, že kromě aktuální koncentrace 
a dostupnosti P poukazují také pravděpodobně na různé strategie v překonávání deficitu         
P a na aktuální fyziologický stav buněk daného druhu. 
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 1.  INTRODUCTION 
 
The trophic state of aquatic ecosystems depends on the supply and concentration of 
nutrients, and phosphorus (P) is most commonly the factor limiting metabolism and growth 
of autotrophic microorganisms in freshwater (Wetzel, 2001). With the exception of 
mixotrophic algae, cells are generally able to take up only inorganic phosphate (Pi) from 
surrounding environment (Reynolds, 1997). Nevertheless, some phytoplankton species 
dispose of several mechanisms, allowing them to overcome phosphorus starvation, such as 
high affinity uptake of Pi, stand-by energy metabolism, utilization of P from stored 
polyphosphates or production of extracellular phosphatases. 
The synthesis of extracellular phosphatases is a common adaptive response of microbial 
cells to P deficiency (Gage & Gorham, 1985; Hoppe, 2003). The production of enzymes 
has been believed to be regulated by Pi availability (Gage & Gorham, 1985; Jansson et al., 
1988), and phosphatase activity has thus been used to indicate P stress or P limitation, both 
in marine and freshwater ecosystems (Cembella et al., 1984; Dyhrman & Palenik; 1999; 
Dyhrman et al, 2002). Short-term phosphate uptake in P-starved algae can be up to 100 
times higher than the maximal growth rate (Harisson et al., 1989). Phosphatases are usually 
associated with the cell membrane or are present as dissolved enzymes supplied by 
autolysis or excretion from various microorganisms (Jansson et al., 1988). These enzymes 
hydrolyze dissolved phosphate esters outside the cell, allowing the cell to absorb only the 
phosphate ion, leaving the residual organic remainder in the medium (González-Gil et al., 
1998). The phosphatases are a group of enzymes that are distinguished to acid or alkaline 
phosphatases according to their pH optimum or their different affinity to substrate. Both 
forms are capable of hydrolyzing organic phosphates and liberating Pi. The production of 
extracellular phosphatases varies among species of algae and cyanobacteria. Moreover, the 
affinity and the rate of Pi uptake at different concentrations is also highly species-specific 
(Cembella et al., 1984). 
For the direct detection of phosphatase activity at the single-cell level, the fluorescence 
labelled enzyme activity technique (FLEA) (in earlier papers called ELF technique) has 
recently been used (e.g., González-Gil, et al., 1998; Nedoma et al., 2003; for review, see 
Štrojsová & Vrba, 2006). This method is based on the formation of a fluorescent product. 
The substrate ELF®97 phosphate (ELFP) reacts with cell surface-bound phosphatases and 
is cleaved into the ELF alcohol (ELFA) and then forms fluorescent precipitates at or near 
the site of phosphatase activity (Huang et al., 1992). P-starved cells are therefore easy and 
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clearly to visually observe with epifluorescence microscope. The signal of ELFA is very 
bright and highly photostable and can be analysed by image (Nedoma et al., 2003) or flow 
cytometry (Dignum et al., 2004). The FLEA method employed in freshwater 
phytoplankton pointed out to differences in the presence and localization of phosphatases 
among phytoplankton and both short-term and seasonal variations of phosphatase activity 
(Rengerfors et al., 2001, 2003; Dyhrman et al., 2002; Štrojsová et al, 2003, 2005; Dignum 
et al., 2004; Cao et al., 2005; Štrojsová & Vrba, 2006, 2008). 
This study aimed to quantify extracellular phosphatase activity (PA) of three 
dinoflagellate species in the Bohemian Forest lakes. Due to sulphur and nitrogen 
deposition before the 1990s, the lakes had been strongly affected by anthropogenic 
acidification, resulting in a drop in lake water pH, increase in aluminium (Al) 
concentrations, and a drastic reduction of biodiversity (Vrba et al., 2003a). The beginning 
of chemical reversal and biological recovery from acid stress was enabled by the reduction 
in emission rates of atmospheric pollutants in Central Europe (Kopáček et al., 2002). 
According to their current acidification and trophic status, the lakes under study can be 
characterized as follows: strongly acidified oligotrophic Čertovo Lake, slightly acidified 
oligotrophic Prášilské Lake, and strongly acidified mesotrophic Plešné Lake (Nedbalová et 
al., 2006). The lakes are permanently phosphorus depleted owing to Al–P co-precipitation 
(Kopáček et al., 2000), and a severe P-limitation is indicated by enormous bulk 
extracellular PA and high seston C : P ratios (Vrba et al., 2006). Both particulate and ionic 
forms of aluminium were shown to affect P availability in the lakes through inhibition of 
extracellular phosphatases and P inactivation (Vrba et al., 2006). We focused on seasonal 
development of PA in dinoflagellate species occurring in plankton of all three lakes – 
Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. and Peridinium umbonatum. Due to 
substantial differences in aluminium speciation and concentrations, as well as P input 
among the lakes, species-specific responses of phytoplankton to varying P availability 
could be explored. 
 
2.  MATERIALS AND METHODS 
 
2.1. Study site, sampling and chemical analyses 
Three small glacial lakes in the Bohemian Forest (Šumava Mts., Czech Republic) were 
studied – Čertovo (13°12´E, 49°10´N), Prášilské (13°24´E, 49°05´N) and Plešné (13°52´E, 
48°47´N) lakes. Their bedrock is geologically sensitive, formed of biotite-rich paragneiss, 
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together with gneiss, quartzite and granite. Catchments of the lakes are rather small, with 
steep slopes covered with thin acid soils, and the vegetation is dominated by Norway 
spruce (Veselý, 1994). The lakes are situated in the altitude 1027–1087 m a.s.l., their 
surface area ranges between 4.2 and 10.7 ha and the maximum depth is 17–35 m 
(Nedbalová et al., 2006). 
The epilimnion (0.5 m depth) of the three lakes was sampled regularly at three-week 
intervals from May to September 2007. The samples were immediately pre-filtered with a 
200 µm polyamide sieve, and transported to the laboratory within the same day. For the 
determination of phytoplankton species composition and biovolume, a subsample of 
approximately 0.5 L was fixed with acid Lugol´s solution and stored until processing. 
In the laboratory, samples were filtered with glass-fibre filters (pore size of 0.4 μm), 
except for samples for pH and acid neutralizing capacity (ANC, determined by Gran 
titration), and total concentrations of aluminium (Al), phosphorus (P), and carbon (C), 
which were not filtered beyond the field pre-filter. Dissolved organic C (DOC) was 
analysed with a LiquiTOC analyser (Foss/Heraeus) for the filtrate, and by combustion of 
the glass-fibre filter for the retained particulate organic matter, respectively. Soluble 
reactive P (SRP) and total P (TP; after perchloric acid digestion) were determined by 
molybdate methods. Fractionation of Al, i.e., total reactive Al (AlT), dissolved Al (AlD), 
and organically bound Al (Alorg), were analysed in non-filtered samples, filtered samples, 
and cation exchange treated samples after their filtration, respectively (Driscoll, 1984). 
Ionic Al (Ali) was obtained as the difference between AlD and Alorg. Particulate Al (Alpart) 
was the difference between AlT and AlD. More details on analytical methods are given in 
Kopáček et al. (2006). 
 
2.2. Detection and quantification of phosphatase activity 
Samples were processed immediately after transportation to the laboratory. Two distinct 
assays were used for detection of extracellular PA: (i) bulk activity in lakewater samples 
and (ii) fluorescently labelled enzyme activity (FLEA).  
Bulk PA was measured using common fluorogenic substrate, 4-methylumbelliferyl 
phosphate (MUFP; Hoppe, 1983). Duplicate 4.5 ml subsamples were supplemented with 0.5 
ml of MUFP solution (100 µmol l–1 final concentration; Glycosynth, UK), mixed, and 
incubated at in situ temperature for 6 to 15 min; then the enzymatic hydrolysis was stopped 
by addition of 100 µl of 2 M NaOH followed by intensive stirring. Fluorescence was read on 
a Spekol 11 photometer with a fluorometric device (Zeiss). 
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The protocol for FLEA was followed for the detection and measurement of cell-specific 
PA (CSPA) in the phytoplankton (Nedoma, et al., 2003). Plankton samples were incubated 
with another fluorogenic substrate, ELF®97 phosphate (ELFP, Molecular Probes). We split 
the substrate into small portions (100 µl, stored at –18°C) used up within one experiment. 
ELFP was always filtered through a spin filter (0.2 µm pore size) before use. The 
incubation was started by the addition of the ELFP solution (20 µmol.l–1 final 
concentration), and lasted 60 min at 20°C. After this time, each of the incubation was 
terminated by transferring the sample to a filter holder, and the sample was immediately 
supplemented with HgCl2 as a fixative (4 mmol.l–1 final concentration). The fixation of 
incubated samples with HgCl2 prevents the destruction of fragile algal species, especially 
flagellates, during filtration and microscope slide preparation (Nedoma et al., 2003). Then 
samples were filtered over mild vacuum (< 20 kPa) through Poretics polycarbonate filter 
(pore size 2 µm, diameter of filter 16 mm). The filter with retained plankton was placed on 
a microscope slide, embedded with the antifading reagent Citifluor AF1 (Citifluor, London 
UK), and covered with a cover slide. 
The phytoplankton was examined for the presence of ELFA precipitates with an 
epifluorescence microscope (Nikon Eclipse 90i). For the detection of extracellular 
phosphatases, we used an image analysis system consisting of a monochromatic digital 
integrating camera Vosskühler COOL-1300Q (Vosskühler GmbH, Německo), mounted 
onto the fluorescence microscope Nikon Eclipse 90i and connected to a PC. The image 
analysis software used for microscope control, image acquisition, and processing was NIS-
Elements 2.30 (Laboratory Imaging, Praha). Two kinds of images were obtained: (1) ELF-
images of the ELFA deposits fluorescence for the detection and quantification of PA, using 
ELFA-specific microscope filter block (excitation/emission: 360–370 nm/520–540 nm), 
and (2) CHL-images of chlorophyll a autofluorescence for identification of algae, using a 
chlorophyll-specific filter block (excitation/emission: 510–550 nm/ >590 nm). The ELF-
image and CHL-image of the same field were stored in one image file of JPEG2000 image 
format. 
To quantify CSPA of phytoplankton species, a set of images was taken using 200× or 
400× magnification to measure at least 30 cells of each species. The CSPA measurement 
was done in the program NIS-Elements 2.30. Relative ELFA fluorescence in fluorescence 
units (FU) on a selected area (object) was calculated from the object area (Area), mean 
grey of the object (MGobj), the mean grey of the background (MGbgr), camera exposure 
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time (ET), and a calibration factor (CF), compensating experiment-to-experiment changes 
in optical set up (optical alignment, fluorescent lamp aging etc.) as  
 FU = Area × (MGobj – MGbgr) × CF / ET.  
Calibration factor was determined using a standard solution of 9.4% fluorescein    
(0.1 g.ml–1) as described in Model & Burkhardt (2001). To estimate species-specific 
CSPA, relative ELFA fluorescence in FU was averaged and normalized per unit of cell 
biovolume and expressed in FU.µm–3. 
 
2.3. Other methods 
Phytoplankton counting was done in Utermöhl’s sedimentation chambers on an inverted 
microscope (Nikon Diaphot). A pre-sedimentation of samples (5x) was necessary except 
for Plešné Lake samples. A minimum of 400 individuals was counted in each sample. 
Total biovolume of filamentous cyanobacteria was estimated in sedimentation chambers 
using the line intercept method (Nedoma et al., 2001). Cell volumes were estimated by 
shape assimilation to known geometric forms (Hillebrand et al.; Straškrabová et al., 1999), 
and expressed in mm3.l–1. Concentration of chlorophyll a (chl-a) was determined 
spectrophotometrically on Whatman GF/C filters after acetone extraction (Lorenzen, 
1967); values were not corrected for phaeopigments. 
Nonparametric test (Kruskal-Wallis with Dunn’s multiple comparison test) was applied 
for comparisons of CSPA data. The relationship of species-specific CSPA to 
environmental parameters was explored the nonparametric Spearman rank correlation and 
multidimensional analysis in program CANOCO 4.5. (ter Braak & Šmilauer 2002). Since 
the gradients calculated by the detrended correspondence analysis (DCA) were short, we 
used linear gradient analysis (Redundancy Analysis, RDA). A step-forward regression was 
performed to explore the environmental parameters significantly correlated with the 
species-specific CSPA (p < 0.05; Monte Carlo randomization test with 500 permutations). 
 
3.  RESULTS 
 
Tab. 1 summarises selected surface lake water characteristics of the three Bohemian 
Forest lakes from May to September 2007. During the whole season, ANC did not reach 
positive values in none of the lakes, with the most depleted carbonate system in Čertovo 
Lake. pH values varied between 4.54 and 5.11. The highest concentration of TP was 
characteristic for Plešné Lake (mean 13.7 µg.l–1), however, SRP concentration were under 
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the detection limit (1.0 µg.l–1) in all lakes at most sampling dates. The lowest seston C : P 
ratio (mean 450) and concentration of total Al (AlT, mean 158 µg.l–1) was recorded in 
Prášilské Lake, in contrast to Plešné Lake, where these values were 854 and 522 µg.l–1, 
respectively. Due to the differences in pH, the lakes differed considerably in Al speciation 
with the lowest proportion of ionic aluminium (Ali) in Prášilské lake. Relatively high 
concentration of chl-a was characteristic for Plešné Lake throughout the season (mean 18.7 
µg.l–1), whereas it averaged only for ~3 µg.l–1 in the other lakes. The mean bulk 
extracellular PA ranged from 1.33 µmol.l–1.h–1 in Plešné Lake to 8.67 µmol.l–1.h–1 in 
Prášilské Lake. 
 
3.1. Comparison of species-specific phosphatase activity and seasonal development 
Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. and Peridinium umbonatum occurred in 
the plankton of all lakes throughout the season and their CSPA was measured in relative 
fluorescent units (FU). We found a large variability in CSPA, which was apparently 
influenced by the differences in cell size among the particular species (maximum values of 
~150000 FU in the large Gymnodinium uberrimum, in contrast to ~16000 and ~20000 FU 
in Gymnodinium sp. and Peridinium umbonatum, respectively). To compare the species, 
we therefore standardized the values of individual species per unit of its cell biovolume 
and expressed in FU.µm–3 as the species-specific CSPA. 
The three dinoflagellates were ELFA labelled in almost all samples (Fig. 1), however, 
usually not all the cells in a given population were active, and the localization and the level 
of fluorescence also varied. For example, Gymnodinium uberrimum was mostly labelled on 
the whole cell surface in Čertovo Lake, but only on a part of it in Plešné and Prášilské 
lakes. A different pattern was recorded in Peridinium umbonatum, whose entire cell 
surface was labelled in Prášilské Lake, in contrast to the other two lakes. 
The CSPA of Gymnodinium uberrimum varied from 0.3 to 10.3 FU.µm–3 (Fig. 1, Fig. 
2). Active cells were recorded during the whole season in all lakes, with the exception of 
the early May sample from Plešné Lake. The lowest CSPA in this species (<1.0 FU.µm–3) 
were characteristic for Plešné Lake, and they increased to ~3.0 FU.µm–3 only in two 
samples at the end of June and August. Low values were also recorded at the beginning of 
the season in Prášilské Lake, then increased at the end of June to 7.1 FU.µm–3, and 
remained at ~3.0 FU.µm–3 until September. In contrast, CSPA of Gymnodinium uberrimum 
in Čertovo Lake was relatively high. Except the first and last sample, it ranged from 6.1 to 
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10.3 FU.µm–3, and the highest value was measured at the end of June, similarly as in the 
other two lakes. 
Differences in CSPA among the lakes (Fig. 2) and its seasonal changes (Fig. 1) were 
also found in Gymnodinium sp. The lowest values were measured in Plešné Lake, similarly 
as in Gymnodinium uberrimum. Since the beginning of season, CSPA in this lake gradually 
increased up to the 11.9 FU.µm–3, the decreased again to the values of 1.5 to 2.6 FU.µm–3 
(Fig. 1). On the contrary, the highest CSPA in this species was measured in Prášilské Lake. 
A rather low value in the first sample was followed by enormous enhancement of CSPA to 
the value of nearly 50.0 FU.µm–3 at the beginning of July, which represented the maximum 
measured in the three dinoflagellates. However, no PA was detected at the end of the 
season. In Čertovo Lake, the highest values in Gymnodinium sp. were noted at the end of 
May and in the middle of June (16.5 and 12.0 FU.µm–3), and then declined towards lower 
values (1.5–3.5 FU.µm–3), with the exception of the the end of August, when the specific 
PA reached 9.2 FU.µm–3. 
The CSPA of Peridinium umbonatum was very low in Plešné Lake (~ 0.1 FU.µm–3) at 
the beginning of the season, when it was not detected in Čertovo and Prášilské lakes (Fig. 
1). Overall, the highest values in this species were characteristic for Prášilské Lake, where 
its CSPA increased to 12.6 FU.µm–3 at the beginning of July. In the other two lakes, the 
CSPA of Peridinium umbonatum reached rather low values throughout the season (0.1 to 
2.6 FU.µm–3, Fig. 2). 
 
3.2. Species-specific phosphatase activity and environmental parameters 
The correlation of species-specific extracellular phosphatase production (i.e. CSPA) 
with environmental parameters was explored using forward selection in RDA (Fig. 3). The 
analysis identified AlT and Ali concentrations together with pH as significant factors (p < 
0.05, Monte Carlo permutation test), explaining cumulatively 57.3% of the total variability 
in the species-specific CSPA (AlT: 32.1%, F = 8.96, p = 0.002; Ali: 14.1%, F = 5.62, p = 
0.024; pH: 11.1%, F = 3.50, p = 0.044). A negative correlation between CSPA of all three 
species and AlT concentrations is obvious, and the location of points representing particular 
samples illustrates the differences both in PA and significant factors among the lakes. 
As the AlT concentration was identified as the parameter best explaining the variability 
in the data set, its correlation with specific phosphatase activities of particular species is 
given in detail in Fig. 4. The three lakes can be easily distinguished on the graph due to 
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marked differences in AlT (Prášilské Lake: 137–200 µg.l–1; Čertovo Lake: 309–352 µg.l–1 
and Plešné Lake: 438–607 µg.l–1 in 2007).  
 
3. 3. Seasonal development of phytoplankton composition and biomass 
Both in the terms of abundance and biomass, Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium 
sp. and Peridinium umbonatum belonged to important species of the phytoplankton in the 
lakes (Fig. 5).  
In Čertovo Lake, the three dinoflagellates were dominant in most of the samples (>60% 
of total phytoplankton biomass), with the exception of the end of May and beginning of 
July, when the colonial chrysophyte, Dinobryon sp. prevailed and dinoflagellates 
represented only 29% and 44% of total biomass, respectively. CSPA was detected in the 
three dinoflagellates in nearly all samples. However, some of the three species were not 
ELFA-labelled at all at beginning of the study, and the share of these species, producing 
extracellular phosphatases, on the total biomass was therefore quite low. Since the end of 
June, this proportion markedly increased, because most of the dinoflagellates already were 
active. 
In Prášilské Lake, Gymnodinium uberrimum formed more than 85% of total 
phytoplankton biomass during most of the season. The other two dinoflagellates were 
present too, but they did not contribute considerably to the total biomass. The biomass of 
dinoflagellates in this lake varied from 55% in late May to 95% at the end of the study. In 
May, chrysophyte species (mainly Dinobron sp., Ochromonas sp. and Synura sp.) and 
Cryptophyceae were also important components of phytoplankton biomass. Due to the 
high proportion of Gymnodinium uberrimum, with virtually all the cells ELFA-labelled 
during whole season, active species formed the major part of total biomass in Prášilské 
Lake. 
Plešné Lake showed a rather different pattern with the dominance of green coccal alga 
Monoraphidium dybowskii, and the total phytoplankton biomass reaching up to 8 mm3.l–l 
(mean of 5.6 mm3.l–l, in contrast to the means of 0.9 mm3.l–l and 1.2 mm3.l–l in Čertovo and 
Plešné lakes, respectively). However, dinoflagellates also occurred regularly in Plešné 
Lake, especially Peridinium umbonatum and Gymnodinium sp. Gymnodinium uberrimum 
reached quite low abundances in this lake, and this is the first record of this species there. 
In the first part of the season, a clear prevalence of Monoraphidium dybowskii was 
obvious, and dinoflagellates represented only less than 10% of the total biomass. Since the 
beginning of August, their proportion slightly increased to approximately 25%. Overall, 
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the share of ELFA-labelled species was low in Plešné Lake and, apart the three 
dinoflagellates, the extracellular phosphatases were detected in Chlorogonium fusiforme, 
Cryptomonas sp., filamentous cyanobacteria Limnothrix sp. and Pseudanabaena sp., but 
very exceptionally in the dominant Monoraphidium dybowskii. 
 
4.  DISCUSSION 
 
Due to their differences in acidity status and continuous P limitation (Vrba et al., 2006), 
the Bohemian Forest lakes appeared to be particularly interesting for the study of species-
specific production of extracellular phosphatases in natural phytoplankton. Seasonal 
development of CSPA was investigated in three dinoflagellates – Gymnodinium 
uberrimum, Gymnodinium sp. and Peridinium umbonatum, because they belong to 
dominant species in the lakes (Nedbalová et al., 2006). Dinoflagellates are considered to be 
one of the typical groups in acidified lakes due to their higher tolerance to extreme 
conditions and low pH values in comparison with other species (Findlay et al., 1999).  
 
4.1. Production of extracellular phosphatases in dinoflagellates and seasonal 
development of species-specific phosphatase activity  
Production of extracellular phosphatases has recently been detected in many freshwater 
and marine species of dinoflagellates (e.g., Prorocentrum minimum, Peridinium spp., 
Ceratium hirundinella) (Dyhrman & Palenik, 1999; Štrojsová et al., 2003). For example, 
Rengerfors et al. (2001) detected the species-specific PA in a moderately eutrophic lake 
and PA was observed mainly in dinoflagellates and diatoms. Gymnodinium spp. and 
Peridinium aculiferum were among the most ELFA-labelled dinoflagellates, and a major 
part of their populations were ELFA-labelled at the beginning of summer. PA of these two 
genera, which were also ELFA-labelled in the Bohemian Forest lakes, was observed in a 
eutrophic reservoir, too (Štrojsová et al., 2003). Ou et al. (2006) observed higher 
percentages of ELFA labelling in marine dinoflagellates (e.g. Protoperidinium spp., 
Prorocentrum spp., Ceratium spp.) than in any other groups (e.g., diatoms and 
cyanobacteria), suggesting their competitive advantage under P-stress. A study on diurnal 
variability in PA of Peridinium cinctum suggested that PA was controlled by changes in 
external or internal P-levels and by other various metabolic processes not directly involved 
in P nutrition (Wynne, 1981). Rengerfors et al. (2001) and Štrojsová et al. (2003) observed 
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that the species most strongly ELFA-labelled did not dominate among the P-limited 
phytoplankton. On the contrary, the dinoflagellate Peridiniopsis sp. forming an unusual 
dinoflagellate bloom was ELFA-labelled in subtropical Lake Donghu (Cao et al., 2005).  
In this study, we observed a rather large inter-lake and interspecific variability in CSPA 
of the three dinoflagellates. This is in agreement with the conclusions of Rengerfors et al. 
(2003), who came to similar results, indicating differing P-demand of particular species, 
various internal P supply or distinct physiological conditions of species. Moreover, in the 
acidified lakes under study, the production of extracellular phosphatases is not regulated 
only by P availability, but also by other factors, such as Al and pH, that affect the activity 
of extracellular phosphatases (Bittl et al., 2001; Vrba et al., 2006). 
Seasonal development of extracellular phosphatase production in the phytoplankton has 
been already studied using the FLEA assay in various aquatic environments (Rengerfors et 
al. 2001; Štrojsová et al., 2003; Cao et al., 2005). However, this study is, to our knowledge, 
the first attempt to quantify CSPA. In the Bohemian Forest lakes, the three species of 
dinoflagellates were ELFA-labelled during almost the whole season. The seasonal 
development of the species-specific CSPA showed a rather similar pattern in all the lakes 
with a peak of activity roughly in the middle of the season. Relatively low values of CSPA 
in May could be caused by the persistence of ice cover till late April and thus lower 
intensity of phytoplankton growth and its lowered P demand. Furthermore, species-specific 
variations in production of extracellular phosphatases throughout the season in one lake 
(Figs. 1 and 2) indicate that the same species may experience different P-stress in 
dependence to both microenvironment surrounding and internal P status of individual cells 
(Ou et al., 2006). 
 
4.2. The effects of environmental parameters on phosphatase activity 
Synthesis of extracelluar phosphatases has been proposed as an indicator of P-limited 
phytoplankton (Haeley, 1978). Low levels of PA are generally associated with high 
cellular concentration of P, while high levels of extracellular phosphatase synthesis 
indicate extremely low concentration of P (Gage et Gorham, 1985; Chróst, 1991). 
However, very distinct levels of PA were detected in some phytoplankton species under 
the same conditions of ambient P concentration (Štrojsová et al., 2003, 2005; Dyhrman & 
Ruttenberg, 2006). The production of extracellular phosphatases thus does not necessarily 
depend solely on the supply of nutrients, but also on other environmental parameters. 
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In the Bohemian Forest lakes, Al concentration together with pH was identified as the 
most important factors driving CSPA in the three dinoflagellates. Although the 
concentrations of total reactive Al decreased markedly in comparison with values reached 
during the peak of acidification, they still remain rather high (Vrba et al, 2003a; Vrba et al, 
2006). The influence of Al on the activity of extracellular phosphatases has been 
investigated by several authors (Jansson, 1981; Bittl et al., 2001). Jansson (1981) observed 
that high Al concentrations had an inhibitory effect on extracellular phosphatases at low 
pH. The inhibition effect on PA is dependent on Al speciation; Ali is considered to be a 
competitive inhibitor of extracellular phosphatases. Bittl et al. (2001) studied the impact of 
Al on bulk PA in Čertovo, Prášilské and Plešné lakes, and confirmed a direct inhibitory 
effect of Ali on extracellular phosphatases at diverse Ali concentrations (0–1000 µg.l–1) in a 
laboratory experiment. pH around 5 was established as a threshold for the direct impact of 
Al on PA, which agreed well with the decrease in Ali proportion in total Al at pH 
increasing above this level (Driscoll, 1985). Vrba et al. (2006) concluded that Al plays a 
key role in P availability in the acidified Bohemian Forest lakes, namely through the 
inhibition of extracellular phosphatases and P inactivation due to the formation Al-
oxyhydroxides, strongly binding orthophosphates (Kopáček et al., 2001). It was suggested 
that planktonic organisms produce more extracellular phosphatases to obtain sufficient 
amount of P in order to overcome both the inhibitory effect of Ali as well as the P 
inactivation by Alpart (Vrba et al., 2006).  
According to the above mentioned assumption, we could expect a positive correlation 
between CSPA and Al concentration at low pH. However, the analysis showed a different 
result with a negative correlation between PA of the three species and both AlT and Ali 
concentration (Fig. 3, Fig. 4). Moreover, the species-specific response to significant factors 
was rather uniform, especially in the case of Peridinium umbonatum and Gymnodinium sp.  
Prášilské Lake is characterised by a higher pH and rather low Al concentration in 
comparison to both Čertovo and Plešné lakes (Fott et al., 1994). We hypothesise that the 
most pronounced PA of dinoflagellates in this lake could be the effect of the absence of 
inhibition caused by Ali due its relatively low concentration in this lake, resulting from 
generally low AlT in combination with higher pH. In contrast, the inhibition of 
extracellular phosphatases could still play its role in the strongly acidified Čertovo and 
Plešné lakes. Furthermore, we suggest that the lowest CSPA observed in Plešné Lake 
could be caused by a higher P availability in comparison with the other lakes (Vrba et al., 
2000).  
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4.3. Proportion of ELFA-labelled dinoflagellates in phytoplankton biomass 
In the Bohemian Forest lakes, extracellular PA was also detected in bacterioplankton 
that are characterised by a massive occurrence of filamentous morphotypes (Vrba et al., 
2003b; Nedoma & Vrba, 2006), suggesting an important role of phosphatases in the 
competition for P between algae and bacteria. Bacterial cells are apparently more efficient 
in P acquisition than the phytoplankton under P-limited conditions (Currie & Kallf, 1984), 
which is reflected by their dominance in the plankton of the most P deficient Čertovo Lake 
(Nedbalová et al., 2006). 
The high proportion of dinoflagellates in phytoplankton biomass is characteristic for 
acidified lakes elsewhere (Almer et al., 1978; Findlay et al., 1999), and can be explained 
by their efficiency in competition for nutrients and tolerance to high Al concentrations 
(Hörnström, 2002). In the Bohemian Forest, the three species of dinoflagellates 
(Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp. and Peridinium umbonatum) vary in their 
occurrence presumably due to the differences in nutrient loading and Daphnia grazing 
among particular lakes (Nedbalová et al., 2006). In Čertovo Lake, the majority of 
phytoplankton biomass was formed by Gymnodinium uberrimum and Peridinium 
umbonatum, with the exception of two samples, when Dinobryon was dominant, likely due 
to the advantage gained from its phagotrophy and motility (Vrba et al, 2003b). As a fast 
growing colonial mixotrophic flagellate (Bird et Kallf, 1987), Dinobryon formed 
frequently summer epilimnetic maximum in both Čertovo and Prášilské lakes (Vrba et al, 
2003b, Nedbalová et al., 2006). In Prášilské Lake, the summer shift towards the 
remarkable dominance of large Gymnodinium uberrimum (cell diameter ~35 µm) has been 
also observed during previous studies, and it is probably caused by the selective grazing of 
Daphnia longispina (Vrba et al., 2003b). Because of the high continuous CSPA detected in 
Gymnodinium uberrimum, ELFA-labelled species formed almost 100% of the total 
phytoplankton biomass in this lake. Plešné Lake showed a characteristic phytoplankton 
structure (Nedbalová et al., 2006), with several fold higher total biomass caused by higher 
P input from the catchment (Kopáček et al., 2000), which likely favours the non-motile 
green alga Monoraphidium dybowskii and filamentous cyanobacteria Limnothrix sp. a 
Pseudanabaena sp. (Vrba et al., 2006). The dominance of Monoraphidium dybowskii in 
this lake can also be maintained by its tolerance to high Al concentrations (Hörnström et 
al., 1995). Surprisingly, the production of extracellular phosphatases was detected only 
rarely in Monoraphidium dybowskii, although this species was ELFA-labelled in all earlier 
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studies (Štrojsová & Vrba, 2006, 2008). The low biomass of dinoflagellates in Plešné Lake 
was certainly influenced by the relatively rare occurrence of large Gymnodinium 
uberrimum. This species was never found before in this lake in spite of extensive 
observations (Vrba et al., 2003a; Nedbalová et al. 2006). 
Overall, the large variation in the contribution of ELFA-labelled species to the total 
phytoplankton biomass among the lakes is likely a result of an interplay between their 
acidification status, P availability and zooplankton grazing (Nedbalová et al., 2006). 
 
ACKNOWLEDGEMENTS  
This project was supported by the Grant Agency of the Czech Republic (project No. 
206/07/1200), and partly by the projects MSMT 0021620828 and AV0Z60050516. We 
acknowledge the laboratory and field assistance provided by our colleagues.
 61 
 
REFERENCES 
Almer, B., Dickson, W., Ekström, C. & Hörnström, E. (1978): Sulphur pollution and the 
aquatic ecosystems, pp. 271–311. In: Nriagu, J. O. (ed.): Sulphur in the environment, 
part II. Ecological impacts, Wiley, New York. 
Bird, D. F. & Kalff, J. (1987): Algal phagotrophy: Regulating factors and importance 
relative to photosyntensis in Dinobryon (Chrysophyceae). Limnology and 
Oceanography, 32: 277–284. 
Bittl, T., Vrba, J., Nedoma, J. & Kopáček, J. (2001): Impact of ionic aluminium on 
extracellular phosphatases in acidified lakes. Environmental Microbiology, 3: 578–587. 
Cao, X., Štrojsová, A., Znachor, P., Zapomělová, E., Liu, G., Vrba, J. & Zhou, Y. (2005): 
Detection of extracellular phosphatases in natural spring phytoplankton of a shallow 
eutrophic lake (Donghu, China). European Journal of Phycology, 40: 251–258. 
Cembella, A.D., Antia, N.J. & Harrison, P.J. (1984): The utilization of imorganic and 
organic phosphorus compounds as nutrients by eukaryotic microalgae: A 
multidisciplinary perspective: Part 1. CRC Critic Revue Microbiology, 11: 13–81. 
Chróst R.J. (1991): Environmental control of the synthesi and activity of aquatic microbial 
ectoenzymes, pp. 29–59. In: Chróst, R.J. (ed.): Microbial Enzymes in Aquatic 
Environments, Springer, New York. 
Currie, D.J. & Kallf, J. (1984a): A comparison of the abilities of freshwater algae and 
bacteria to acquire and retain phosphorus. Limnology and Oceanography, 29: 298–310. 
Dignum, M., Hoogveld, H.L., Matthijs, H.C.P., Laanbroek, H.J. & Pel, R. (2004): 
Detectinf the phosphate status of phytoplankton by enzyme-labelled fluorescence and 
flow citometry. FEMS Microbiology Ecology, 48: 29–38. 
Driscoll, C.T. (1984): A procedure for the fractionation of aqueous aluminum in dilute 
acidic waters. Intern. J. Environ. Anal. Chem., 16: 267−284. 
Driscoll, C.T. (1985): Aluminium in acidic surface waters: chemistry, transport and effects. 
Environmental Health Perspectives, 63: 93–104. 
Dyhrman, S.T. & Palenik, B. (1999): Phospahate stress in cultures and field populations of 
the Dinoflagellate Prorocentrum miniumum detected by a single-cell alkaline 
phopshatase assay. Applied and Environmental Microbiology, 65: 3205–3212. 
Dyhrman, S.T., Webb, E.A. & Anderson, D.M. (2002): Cell-specific detection of 
phosphorus stress in Trichodesmium from the Western North Atlantic. Limnology and 
Oceanography, 47: 1832–1836. 
Dyhrman, S.T. & Ruttenberg, K.C. (2006): Presence and regulation of alkaline 
phosphatase activity in eukaryotic phytoplankton from the coastal ocean: Implications 
for dissolved organic phosphorus remineralization, Limnology and Oceanography, 
51:1381–1390. 
Findlay, D.L., Kasian, S.E.M., Turner, M.T. & Stainton, M.P. (1999): Responses of 
phytoplankton and epilithon during acidification and early recovery of a lake. 
Freshwater Biology, 42: 159–175. 
Fott, J., Pražáková, M., Stuchlík, E. & Stuchlíková, Z. (1994): Acidification of lakes in 
Šumava (Bohemia) and in the High Tatra Mountains (Slovakia). Hydrobiologia, 274: 
 62 
 
37–47. 
Gage, M. & Gorham, E. (1985): Alkaline phosphatase activity and cellular phosphorus as 
an index of the phosphorus status of phytoplankton in Minessota lakes. Freshwater 
Biology, 15: 227–233. 
González-Gil, S., Keafer, B.A., Jovine, R.V.M., Aguilera, A., Lu, S. & Anderson, D.M. 
(1998): Detection and quantification of alkaline phosphatase in single cells of 
phosphorus-starved marine phytoplankton. Marine Ecology Progress Series, 164: 21–
35. 
Harrison, P.J., Parslow, J.S. & Conway, H.L. (1989): Determination of nutriet uptake 
kinetic parameters: A comparison of methods. Marine Ecology Progress Series, 52: 
301–312.  
Healey F.P. (1978): Physiological indicators of nutrient deficiency in algae. Mitt. Int. Ver. 
Theor. Angew. Limnol, 21: 34-41. 
Hillebrand H., Dürselen, C.-D., Kirschtel, D., Pollingher, U. & Zouhary, T. (1999): 
Biovoulme calculation for pelagic and benthic microalgae. Journal of Phycology, 35: 
403–424. 
Hoppe, H.G. (1983): Significance of exoenzymatic activities in the ecology of brackish 
water: measurements by means of methylumbelliferyl-substrates. Marine Ecology 
Progress Series, 11: 299–308. 
Hoppe, H.G. (2003): Phospahatase activity in the sea. Hydrobiologia, 493: 187–200. 
Hörnström, E., Harbom, A., Edberg, F. & Andrén, C. (1995): The influence of pH on 
aluminium toxicity in the phytoplankton species Monoraphidium dybowskii and M. 
griffithii. Water Air Soil Pollution, 85: 817–822. 
Hörnström, E. (2002): Phytoplankton in 63 limed lakes in comparison with the distribution 
in 500 untreated lakes with varying pH. Hydrobiologia, 470: 115–126. 
Huang, Z., Terpetschnig, E., You, W. & Haugland, R.P. (1992): 2-
(2´phosphoryloxyphenyl)-4-(3H)-quinazolinone derivatives as fluorogenic precipitating 
substrates of phosphatases. Anal. Biochem., 207: 32–39. 
Jansson, M. (1981): Induction of high phosphatase activity by aluminium in acidified 
lakes. Archiv für Hydrobiologie, 93: 32–44. 
Jansson, M., Olsson, H. & Pettersson, K. (1988): Phosphatases; origin, characteristics and 
function in lakes. Hydrobiologia, 170: 157–175. 
Kopáček, J., Hejzlar, J., Borovec, J., Porcal, P. & Kotorová, I. (2000): Phosphorus 
inactivation by aluminium in the water column and sediments: Lowering of in-lake 
phosphorus availability in an acidified watershed-lake ecosystem. Limnology and 
Oceanography, 45: 212–225. 
Kopáček, J., Ulrich, K.U., Hejzlar, J., Borovec, J. & Stuchlík, E. (2001): Natural 
inactivation of phosphorus by aluminium in atmospherically acidified water bodies. 
Water Research, 35: 3783–3790. 
Kopáček, J., Stuchlík, E., Veselý, J., Schaumburg, J., Anderson, I.C., Fott, J., Hejzlar, J. & 
Vrba, J. (2002): Hysteresis in reversal of Central European mountain lakes from 
atmospheric acidification. Water Air Soil Pollut., Focus, 2: 91–114. 
 63 
 
Kopáček, J., Turek, J., Hejzlar, J., Kaňa, J. & Porcal, P. (2006): Element fluxes in 
watershed–lake ecosystems recovering from acidification: I. Čertovo Lake, the 
Bohemian Forest, 2001–2005. Biologia, Bratislava, 61(Suppl. 20): S413–S426. 
Lorenzen, C.J. (1967): Determination of chlorophyll and phaeopigments: 
spectrophotometric equations. Limnology and Oceanography, 12: 2243–2246. 
Model, M.A. & Burkhardt, J.K. (2001): A standard for calibration and shading correction 
of a fluorescence microscope. Cytometry, 44: 309–316. 
Nedbalová, L., Vrba, J., Fott, J., Kohout, L., Kopáček, J., Macek, M. & Soldán, T. (2006): 
Biological recovery of the Bohemian Forest lakes from acidification. Biologia, 
Bratislava, 61(Suppl. 20): S453–S465. 
Nedoma, J., Vrba, J., Hanzl, T. & Nedbalová, L. (2001): Quantification of pelagic 
filamentous microorganisms in aquatic environments. FEMS Microbiology Ecology, 38: 
81–85. 
Nedoma, J., Štrojsová, A., Vrba, J., Komárková, J. & Šimek K. (2003): Extracellular 
phosphatase activity of natural plankton studied with ELF 97 phopshate: fluorescence 
quantification and labelling kinetics. Environmental Microbiology, 5: 462–472. 
Nedoma, J. & Vrba, J. (2006): Specific activity of cell surface acid phosphatase in different 
bacterioplankton morphotypes in an acidfied mountain lake. Environmental 
Microbiology, 8: 1271–1279. 
Ou, L., Huang, B., Lin, L., Hong. H., Zhang, F. & Chen, Z. (2006): Phosphorus stress of  
phytoplankton in the Taiwan Strait determinate by bulk and single-cell alkaline 
phopshatase activity assays. Marine Ecology Progress Series, 327: 95–106. 
Rengerfors, K., Pettersson, K., Blenckner, T. & Anderson, D.M. (2001): Species-specific 
alkaline phosphatase activity in freshwater spring phytoplankton: Application of a novel 
method. Journal of Plankton Research, 23(4): 435–443. 
Rengerfors, K., Ruttenberg, K.C., Haupert, C.L., Taylor, C., Howes, B. & Anderson, D.M. 
(2003): Experimental investigation of taxon-specific response of alkaline phopshatase 
activity in natural freshwater phytoplankton. Limnology Oceaonography, 48(3): 1167–
1175. 
Reynolds, C.S. (1997): Vegetation processes in the pelagic: a model for ecosystem theory. 
Ecology Institute, Germany, 371 pp. 
Straškrabová, V., Callieri, C., Carrillo, P., Cruz-Pizarro, L., Fott, J., Hartman, P., Macek, 
M., Medina-Sánchez, J. M., Nedoma, J. & Šimek, K. (1999): Investigations on pelagic 
food webs in mountain lakes - aims and methods. Journal of Limnology, 58: 77–87. 
Štrojsová, A., Vrba, J., Nedoma, J., Komárková, J. & Znachor, P. (2003): Seasonal study 
of extracellular phosphatase expression in the phytoplankton of a eutrophic reservoir. 
European Journal of Phycology, 38: 295–306. 
Štrojsová, A., Vrba, J., Nedoma, J. & Šimek K. (2005): Extracellular phosphatase activity 
of freshwater phytoplankton exposed to different in situ phosphorus concentration. 
Marine and Freshwater Research, 56: 417–424. 
Štrojsová, A. & Vrba, J. (2006): Phytoplankton extracellular phosphatases: investigation 
using the ELF (Enzyme Labelled Fluorescence) technique. Polish Journal of Ecology, 
54: 715–723.  
 64 
 
Štrojsová, A. & Vrba, J. (2008): Short term variation in extracellular phosphatase aktivity: 
possible limitations for diagnosis of nutrient status in particular algal populations. 
Aquatic Ecology, DOI 10.1007/s10452-007-9154-7. 
ter Braak, C.J.F. & Šmilauer, P. 2002. CANOCO Reference Manual and Users Guide to 
Canoco for Windows: Software for Canonical Community Ordination (Version 4.5). 
Microcomputer Power, Ithaca, NY. 
Veselý, J. (1994): Investigation of the nature of the Šumava Lakes: a review. Časopis 
Národního Muzea, Řada přírodovědná, 163: 103–120. 
Vrba, J., Kopáček, J. & Fott, J. (2000): Long-term limnological research of the Bohemian 
Forest lakes and their recent status. Silva Gabreta, 4: 7–28. 
Vrba, J., Kopáček, J., Fott, J., Kohout, L., Nedbalová, L., Pražáková, M., Soldán, N. & 
Schaumburg, J. (2003a): Long-term studies (1871–2000) on acidification and recovery 
of lakes in the Bohemian Forest (central Europe). The Science of Total Environment, 
310: 73–85. 
Vrba, J., Nedoma, J., Kohout, L., Kopáček J., Nedbalová, L. Ráčková P. & Šimek, K. 
(2003b): Masive occurence of heterotrophic filaments in acidified lakes: seasonal 
dynamics and composition. FEMS Microbiology Ecology, 46: 281–294. 
Vrba, J., Kopáček, J., Bittl, T., Nedoma, J., Štrojsová A., Nedbalová, L., Kohout, L. & 
Fott, J. (2006): A key role of aluminium in phosphorus availability, food web structure, 
and plankton dynamics in strongly acidified lakes. Biologia, Bratislava, 61(Suppl. 20): 
S441–S451. 
Wetzel, R.G. (2001): Limnology. Lake and river ecosystems. 3rd edition, Academic Press, 
London. 
Wynne, D. (1981): The role of phosphatases in the metabolism of Peridinium cinctum, 
from Lake Kinneret. Hydrobiologia, 83: 93–99. 
 
 65 
 
Tab. 1: Selected surface water characteristics of the three Bohemian Forest lakes in 2007. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Explanations: Mean ± standard deviation; n – number of samples; a in most cases, SRP 
below detection limit. 
 Čertovo Lake Prášilské Lake Plešné Lake 
 9 May–10 Sep. 9 May–12 Sep. 10May–7 Sep. 
Parameter n = 7 n = 7 n = 7 
pH 4.61 ± 0.06 4.98 ± 0.08 4.93 ± 0.11 
ANC (mmol l–1) –31 ± 5 –11 ± 6 –12 ± 5 
TP (µg l–1) 4.4 ± 1.4 5.3 ± 0.9 13.7 ± 2.5 
TDP (µg l–1) 1.4 ± 0.5 2.3 ± 0.8 1.9 ± 0.5 
SRP (µg l–1)a <1 <1 <1 
PP (µg l–1) 3.0 ± 1.1 3.0 ± 1.1 11.8 ± 2.4 
DOC (mg l–1) 2.61 ± 1.26 4.50 ± 1.66 3.49 ± 0.91 
Seston C:P (molar) 723 ± 237 450 ± 186 854 ± 166 
AlT (µg l–1) 331 ± 16 158 ± 21 522 ± 54 
Ali (µg l–1) 258 ± 31 43 ± 18 228 ± 102 
Alpart (µg l–1) 22 ± 10 19 ± 10 202 ± 71 
Chl-a (µg l–1) 3.3 ± 0.8 3.5 ± 1.3 18.7 ± 5.6 
Bulk PA (µmol l–1 h–1) 3.60 ± 1.72 8.67 ± 3.22 1.33 ± 0.41 
 66 
 
Figure captions 
 
Fig. 1: Seasonal development of cell-specific phosphatase activity (CSPA) in three species 
of dinoflagellates, Gymnodinium uberrimum, Gymnodinium sp., and Peridinium 
umbonatum, during the 2007 season in three Bohemian Forest lakes: CT – Čertovo Lake, 
PR – Prášilské Lake, PL – Plešné Lake. 
 
Fig. 2: The range of CSPA values (note logarithmic scale) in the phytoplankton of 
Čertovo, Prášilské and Plešné lakes throughout the 2007season. Median, 25% and 75% 
quartiles (box), minimum and maximum values (bars) are displayed together with p value 
of the Kruskal-Wallis test.  
 
Fig. 3: Direct gradient analysis (RDA) - relationship of significant environmental variables 
(p<0.05) and species-specific CSPA in the three dinoflagellates. The position of particular 
samples with indication of date is also displayed. CT – Čertovo Lake, PR – Prášilské Lake, 
PL – Plešné Lake, GymUb – Gymnodinium uberrimum, GymSp – Gymnodinium sp., 
PerUm – Peridinium umbonatum, Al-tot – total reactive aluminium, Al-ion – ionic 
aluminium. 
 
Fig. 4: The correlation between CSPA of three dinoflagellate species and concentration of 
total aluminium (Altot) in the Bohemian Forest lakes throughout the 2007 season. 
(Gymnodinium uberrimum, r = –0.54, p = 0.01; Gymnodinium sp. r = –0.58, p < 0.01; 
Peridinium umbonatum, r = –0.78, p < 0.001). 
 
Fig. 5: Contribution of the three dinoflagellates to the total phytoplankton biomass in 
particular lakes and its seasonal development during the 2007 season. 
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